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Актуальність теми. Однією з найбільш важливих проблем в охороні
навколишнього середовища є необхідність розробки ефективних та
економічно доцільних технологій очищення вод від важких металів та
радіонуклідів. Вирішення цієї актуальної задачі ускладнюється
різноманітністю їх форм у природних водах, що робить майже неможливим
створення простого універсального методу їх видалення.
При очищенні великих об’ємів вод від найбільш небезпечних
неорганічних токсикантів, що містяться в дуже малих кількостях у
порівнянні з високими концентраціями інших солей, ефективними є
сорбційні методи. При цьому, незважаючи на високу сорбційну здатність
відомих на сьогодні синтетичних сорбентів, значним недоліком є їх
порівняно висока вартість. Саме тому економічно обґрунтованим є розробка
технологій захисту вод від забруднення важкими та радіоактивними
металами з використанням дешевих сорбентів. До них відносяться
композиційні силікатні матеріали на основі природних глинистих мінералів.
Створення мікро- та мезопоруватих матеріалів на основі природних
силікатів шляхом їх термічної обробки та модифікування поверхні дає змогу
досягти достатньо високих структурно-сорбційних характеристик. З метою
підвищення їх сорбційної здатності перспективним є модифікування
поверхні природних силікатів сполуками заліза, зокрема, високо
реакційноздатним нанорозмірним Fe0, (окси)гідроксидами різного хімічного
складу, а також створення композиційних біомінеральних сорбентів із
використанням мікроводоростей.
Одержання сорбентів на основі модифікованих глинистих мінералів не
тільки в порошкоподібній, а і в гранульованій формах не потребує складного
технологічного обладнання, що розширює можливості їх застосування як в
традиційних сорбційних фільтрах, так і в новітніх природоохоронних
технологіях, що передбачають введення реакційноздатних колоїдних
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дисперсій безпосередньо в шар ґрунту з метою іммобілізації забруднень на
місці.
В той же час, необхідним є вирішення широкого кола важливих питань,
котрі стосуються основних фізико-хімічних закономірностей процесів
вилучення радіонуклідів та важких металів із забруднених вод ефективними і
дешевими композиційними матеріалами на основі модифікованих дисперсій
глинистих мінералів.
У зв'язку з цим актуальність роботи обумовлена необхідністю розробки
сучасних високоефективних сорбуючих матеріалів та технологічних рішень
щодо їх застосування для вилучення важких та радіоактивних металів із
водних систем.
Зв'язок роботи з науковими програмами, планами, темами.
Дисертаційна робота виконана відповідно до планів науково-дослідних робіт
кафедри хімічної технології кераміки та скла хіміко-технологічного
факультету Національного технічного університету України "Київський
політехнічний інститут" (НТУУ "КПІ") за темами: "Розробка технології
очищення стічних вод від важких та радіоактивних металів з використанням
силікатних композицій" (№ д/р 0108U000739, 2008 – 2009 рр.); "Розробка
високоселективних сорбуючих керамічних матеріалів для захисту водного
басейну від забруднення важкими металами та природними радіонуклідами"
(№ д/р 0110U002329, 2010 – 2011 рр.); "Золь-гель синтез наноматеріалів на
основі шаруватих силікатів для вилучення токсикантів з водних середовищ"
(№ д/р, 0112U000649, 2012 – 2013 рр.); спільних міжнародних партнерських
проектів між НТУУ "КПІ" та Агентством захисту навколишнього середовища
США "Regional evaluation of mining-related metals contamination, risks, and
innovative remediation technologies in Ukraine and Georgia" (2007 – 2010 рр.) та
"Development of innovative environmental technology for remediation of
contaminated groundwater in Ukraine" (2011 – 2013 рр.).
Мета і задачі дослідження. Метою є вирішення екологічної проблеми
захисту поверхневих та підземних вод від забруднення сполуками важких
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металів та природних радіонуклідів із використанням композиційних
силікатних сорбентів.
Основні задачі дослідження:
– синтезувати композиційні сорбційні матеріали з нанесеним шаром
нанорозмірного Fe0, (окси)гідроксидів заліза(ІІІ), мікроводоростей та
встановити ефективність їх застосування при очищенні вод від сполук
урану(VI), хрому(VI), кобальту(ІІ);
– вивчити вплив зміни параметрів поруватої структури при
термообробці та гранулюванні глинистих мінералів на їх сорбційну здатність
по відношенню до іонів урану(VI) в розчинах;
– дослідити реологічні властивості суспензії нанодисперсного
реакційноактивного матеріалу на основі глинистого мінералу палигорськіту
та показати можливість його використання для очищення підземних вод від
забруднення сполуками урану(VI);
– розробити технологічну схему одержання високоефективних
композиційних сорбентів на основі природних глинистих мінералів для
застосування їх при очищенні вод від забруднення важкими металами та
радіонуклідами.
Об'єкт дослідження – дисперсні та гранульовані термооброблені
глинисті мінерали, композиційні матеріали на основі алюмосилікатів;
модельні та природні води, що забруднені важкими металами і природними
радіонуклідами.
Предмет дослідження – фізико-хімічні особливості очищення
модельних та природних вод від забруднення важкими металами та
радіонуклідами із використанням композиційних сорбуючих матеріалів.
Методи дослідження. В роботі були використані: рентгенографічний
метод для контролю мономінеральності зразків природних глинистих
мінералів та визначення фазового складу сорбуючих матеріалів; метод
низькотемпературної адсорбції-десорбції парів азоту для визначення
параметрів поруватої структури одержаних зразків; метод
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макроелектрофорезу для визначення електрокінетичних властивостей
силікатних дисперсій; реологічний метод для дослідження структурно-
механічних характеристик суспензій глинистих мінералів та їх
модифікованих форм; метод ІЧ – спектроскопії для встановлення складу
комплексів урану(VI) з компонентами забруднених вод;
спектрофотометричний метод для визначення концентрацій Со(ІІ), Cr(VI) та
U(VI) в розчинах.
Наукова новизна отриманих результатів. В дисертації вперше
одержані такі наукові результати:
– проведено порівняльний аналіз параметрів поруватої структури
дисперсій шаруватих силікатів та встановлено, що термічна обробка та
гранулювання приводять до утворення розвиненої вторинної поруватості, що
дає змогу застосовувати гранульовані глинисті мінерали каолініт та
монтморилоніт для видалення сполук U(VI) із забруднених вод;
– досліджено фізико-хімічні особливості очищення водних розчинів від
кобальту(ІІ), хрому(VI) і сполук урану(VI) та встановлено перспективність
використання сорбуючих матеріалів на основі природних глинистих
мінералів з нанесеним шаром нанорозмірного Fe0, (окси)гідроксидів
заліза(ІІІ) та мікроводоростей для ефективного видалення цих забруднювачів
із вод;
– обґрунтовано механізм сорбційно-відновлювального вилучення
важких металів та природних радіонуклідів із водних розчинів різного складу
при застосуванні композиційних силікатних матеріалів на основі пояснення
фізико-хімічних процесів, які протікають на поверхні контакту
нанорозмірного Fe0, (окси)гідроксидів заліза(ІІІ) та мікроводоростей з
водним середовищем;
– на основі реологічних досліджень показано можливість одержання
стійких дисперсій глинистого мінералу палигорськіту з нанесеним шаром
нанорозмірного Fe0 для захисту підземних вод від уранового забруднення.
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Практичне значення одержаних результатів. Показана ефективність
очищення поверхневих та підземних мінералізованих вод від важких металів та
радіонуклідів із використанням композиційних силікатних матеріалів на основі
природних глинистих мінералів та залізовмісних сполук. На підставі результатів
досліджень запропоновано технологічну схему одержання високоефективних
сорбентів для захисту підземних вод від забруднення стічними водами переробки
уранових руд Східного гірничо-збагачувального комбінату (м. Жовті Води).
Особистий внесок здобувача. Основні результати дисертаційної роботи
отримані та опубліковані автором самостійно [1 - 22]. У спільних працях автору
належить наступне: [1] - визначення фізико-хімічних особливостей вилучення
сполук U(VI) іммобілізованими мікроводоростями; [2] - одержання
термооброблених гранульованих сорбентів на основі природних шаруватих
силікатів, вивчення їх сорбційної здатності щодо сполук U(VI); [3, 4] - синтез
композиційних матеріалів на основі нанорозмірного Fe0, вивчення
сорбційних властивостей щодо іонів Со(ІІ), Cr(VI) та U(VI); [5] - дослідження
ефективності очищення підземних вод від забруднення сполуками U(VI) з
використанням Fe0; [6] - розробка способу та пристрою
макроелектрофоретичного визначення електрокінетичного потенціалу та
електрофоретичної рухливості частинок дисперсної системи; [19] - одержання
термооброблених гранульованих сорбентів на основі природних шаруватих
силікатів, вивчення їх сорбційної здатності щодо сполук U(VI); [20] - вивчення
фізико-хімічних особливостей вилучення U(VI) із природних вод
нанорозмірним Fe0; [21] - визначення ефективності очищення вод від сполук
U(VI) з використанням біосорбентів на основі асоціації мікроводоростей; [22] -
дослідження ефективності очищення підземних вод від U(VI) з використанням
мікророзмірного Fe0.
Апробація результатів дисертації. Основні положення та наукові
результати дисертаційної роботи доповідались та обговорювались на: XII
Polish-Ukrainian Symposium Theoretical and Experimental Studies of Interfacial
Phenomena and Their Technological Applications (Poland, Kielce-Ameliowka,
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2010); Proceedings of XV ICHMET International Conference on Heavy Metals in
the Environment (Poland, Gdansk, 2010); VІІ Міжнародній науково-практичній
конференції „Екологічна безпека: проблеми та шляхи вирішення” (м. Харків,
2011); IV Міжнародній конференції студентів, аспірантів та молодих вчених з
хімії та хімічної технології (м. Київ, 2012); XIIІ Ukrainian - Polish Symposium
Theoretical and Experimental Studies of Interfacial Phenomena and their
Technological Applications (Kyiv-Pushcha-Vodica, 2012); Второй конференции
стран СНГ «Золь-гель - 2012» (г. Севастополь, 2012); ІХ Міжнародній
науково-практичній конференції „Екологічна безпека: проблеми та шляхи
вирішення” (м. Харків, 2013); ХVI Міжнародній науково - практичній
конференції студентів, аспірантів і молодих учених «Екологія. Людина.
Суспільство» (м. Київ, 2013); V Міжнародній конференції студентів,
аспірантів та молодих вчених з хімії та хімічної технології (м. Київ, 2014);
International Conference “Modern Problems of Surface Chemistry” (Kyiv, 2014);
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Публікації. За результатами дисертаційної роботи опубліковано 22
наукові праці, у тому числі 5 статей у наукових фахових виданнях, з яких 2
включено до міжнародних наукометричних баз, 1 стаття у виданні іноземної
держави, 1 патент на винахід, 12 тез доповідей в збірниках матеріалів
конференцій та 4 статті в інших наукових виданнях.
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РОЗДІЛ 1
МЕТОДИ ОЧИЩЕННЯ ВОД, ЗАБРУДНЕНИХ ВАЖКИМИ
МЕТАЛАМИ ТА РАДІОНУКЛІДАМИ
1.1 Джерела та форми знаходження радіонуклідів та важких
металів у поверхневих та підземних водах
Інтенсивний розвиток атомної промисловості в Україні, пов'язаний з
наявністю об’єктів, які можуть представляти суттєву потенційну радіаційну
небезпеку. До їх числа слід віднести атомні електростанції (АЕС) з
реакторами різних типів, гірничо-збагачувальні комбінати, хвостосховища,
що містять токсичні відходи переробки уранових руд та ін. [1 - 3].
Проблема створення нових ефективних технологій очищення рідких
середовищ від радіонуклідів набула особливої актуальності для України
після аварії на Чорнобильській АЕС. За міжнародною шкалою ядерних
інциндентів вона класифікується як важка аварія найвищого, сьомого рівня, в
результаті якої повністю зруйнована активна зона реакторної установки та
викинуто в навколишнє природне середовище величезну кількість
радіоактивних речовин (1,48·1018 Бк), які представляли собою весь спектр
продуктів ділення ядерного палива [4 - 7]. Основними дозоутворюючими
компонентами радіоактивного забруднення природних вод та грунтів після
цієї аварії були токсичні радіоізотопи 134Cs, 137Cs, 90Sr, 239Pu 240Pu, 241Am, 144Ce
та 106Ru. Серед них найбільш значущими є 137Cs (період напіврозпаду T1/2 =
30,2 років) - чистий β – випромінювач, але його дочірній продукт 137Ва –
джерело γ – випромінювання та 90Sr (період напіврозпаду T1/2 = 29,12 років) -
чистий β – випромінювач [4 - 6, 8 - 10].
В результаті аварії на четвертому енергоблоці Чорнобильської АЕС в
навколишнє середовище потрапило 1,5·1016 Бк 90Sr та 6,7·1016 Бк 137Cs [4].
Вихід трансуранових радіонуклідів а атмосферу складав біля 3% від
загального об’єму викиду активності [11]. При цьому основна частина
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радіоактивних опадів в 30 – км зоні припала на водозбірні басейни притоків
р. Дніпро, зокрема, річки Прип'ять, Десна та ін.
Загроза навколишньому середовищу виникає при експлуатації атомних
електростанцій в процесі ділення ядер 233U та 235U і при активації нейтронами
різних конструкційних матеріалів, палива, теплоносія і т.д., коли
утворюються рідкі відходи, які містять широкий спектр радіоізотопів (89Sr,
90Sr, 95Zr, 134Cs, 137Cs, 144Ce, 51Cr, 59Fe, 58Co, 60Co, 3Н, 14C, 41Ar та ін.), а також
частину не екстрагованого при переробці опроміненого палива і трансуранові
елементи [12 - 14].
Тому не дивлячись на те, що технологічні системи АЕС сконструйовані
та експлуатуються таким чином, щоб забезпечити практично повну ізоляцію
радіоактивних речовин від біосфери, в результаті очищення води в різних
технологічних системах реактора, ремонту чи заміни обладнання та інших
заходів утворюються радіоактивні газоподібні, рідкі та тверді відходи. Так,
наприклад, рідкі відходи складають, в основному, кубові залишки
випарювальних апаратів, пульпи фільтроматеріалів та іонообмінних смол
[15, 16].
Діяльність видобувних та переробних підприємств ядерно-паливного
циклу також може приводити до забруднення навколишнього середовища
твердими, рідкими та газоподібними відходами [1, 17]. При розробці
уранових родовищ в навколишнє середовище потрапляють радіонукліди всіх
трьох радіоактивних рядів 238U, 235U і 232Тh, проте радіоактивність в
основному обумовлена рядом 238U, з якого найбільш активними є 230Тh, 226Rа,
222Rn та інші природні радіонукліди [16].
Основними радіоактивними ізотопами природного походження, які
знаходяться у природних водах, є ізотопи урану, радію та торію.
Уран і торій широко розповсюджені в природі: містяться в рудах,
гірських породах, грунтах, водах річок та морів, в живих та рослинних
організмах. Періоди напіврозпаду ряду природних ізотопів урану та торію
настільки великі, що вони збереглися в земній корі з моменту її утворення.
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Основна маса урану знаходиться у вивержених гірських породах. Лише
незначна його частина сконцентрована у первинних рудах магматичного
походження (уранініт – U3O8, уранова смолка UO2) та вторинних осаджених
рудних родовищах (карнотит – 2[K2(UO2)2(VO4)2·3H2O]). Вміст урану в
земній корі складає 2∙10-5 %. За рахунок вивітрювання він переходить у
розчинний стан, тому у водах річок міститься від 5∙10-6  до 2∙10-8 %  урану, а у
водах океану – 1∙10-7 % [18].
Природний уран складається з трьох ізотопів: 238U – 99,2739 %, продукт
його розпаду 234U – 0,0057 % та актиноуран 235U – 0,7204 %. Перший та
останній ізотопи є родоначальниками сімейства природних радіоактивних
елементів урану та актиноурану. Їх періоди напіврозпаду складають 4,51∙109
та 7,13∙108 років відповідно [16, 19].
В останні роки додаткову увагу до проблеми токсичності урану було
привернуто у зв’язку із застосуванням у військових цілях так званого
збідненого урану. Останній утворюється в процесах збагачення при
одержанні урану (235U) реакторної якості. Вміст 235U та 234U зменшується
відповідно з 0,72 та 0,006% в природному урані до 0,2 та 0,001% в
збідненому. Залишковий 238U (~99,8%) є слабким α, β та γ-випромінювачем. І
хоча негативний вплив радіаційного фактору в цьому випадку значно
зменшується, за хімічною токсичністю збіднений уран є такий, як і
природний уран, про що свідчать отримані експериментальні дані [20 - 22].
Згідно діючих в Сполучених Штатах Америки федеральних норм вміст
урану в питній воді обмежується 30 мкг/дм3, що відповідає для природного
урану 20 пКі/дм3. Для збідненого урану відповідна концентрація нормується
на рівні 12 пКі/дм3  [22]. Визначення цих норм базується, головним чином,
виходячи з хімічної токсичності урану. Встановлення гранично допустимих
рівнів вмісту урану в повітрі проводилося виходячи з ризиків виникнення
ракових захворювань, а для питної води – виходячи з ризиків ураження
нирок. Всесвітня організація здоров'я рекомендує для питної води ще більш
жорсткі норми – 15 мкг/дм3 [23]. В Україні, згідно ДСТУ 4808:2007 «Джерела
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централізованого питного водопостачання», вміст природного урану в воді,
що може бути використана для централізованого питного водопостачання,
мусить не перевищувати 40 мкг/дм3 [24].
Все це обумовлює той факт, що якщо наприкінці минулого сторіччя
найбільшу увагу в світових науково-технічних програмах, пов’язаних з
оздоровленням ситуації в регіонах видобутку та переробки уранових руд,
приділяли мінімізації радіаційного фактору і, перш за все зменшенням
впливу радону, то в останні роки все більші зусилля вчених концентруються
на вивченні поведінки саме урану, як хімічного елементу [25, 26].
Не зважаючи на досить низький вміст урану в рудах, родовища України
мають низку особливостей, які забезпечують конкурентну здатність
виробленого уранового концентрату. Головним фактором є великі розміри та
висока міцність вміщуючих порід уранових покладів, що дозволяє
застосовувати високопродуктивні системи видобутку. Також невисокий вміст
урану у рудах дає можливість застосовувати досить прості заходи
радіаційного захисту.
Видобуток і переробка уранових руд в Україні здійснюється в
Кіровоградській та Дніпропетровській областях на державному підприємстві
"Східний гірничо-збагачувальний комбінат" (ДП „СхідГЗК”), діючі
виробничі потужності якого з видобутку руди розташовані в м. Кіровоград та
с.м.т. Смоліно, а гідрометалургійний завод, що переробляє руду, в м. Жовті
Води. Місто Жовті Води має велике народногосподарське значення, оскільки
це єдиний в країні промисловий центр із переробки та первинного збагачення
уранових руд. Завершується будівництво і підготовка до експлуатації
пускового комплексу першої черги підприємства на базі
Новокостянтинівського родовища уранових руд (м. Мала Виска
Кіровоградської обл.) [27].
Основними джерелами забруднення навколишнього середовища при
видобутку та переробці радіоактивних руд є шахтні води та технологічні
розчини гідрометалургійних заводів, а також тверді дисперсні відходи
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видобутку та переробки уранової руди. При цьому забруднюються як грунти
промислових регіонів, так і поверхневі та підземні води [1, 28, 29].
Так, суттєву екологічну небезпеку в Україні представляють
мінералізовані шахтні води, котрі утворюються при проведенні підземних
робіт з видобутку різних видів мінеральної сировини. У випадку розробки
уранових родовищ, разом з підвищеним солевмістом, такі води
характеризуються також присутністю в них більше 1,0 мг/дм3 урану. Їх
кількість тільки на одному руднику може сягати до десяти тисяч кубічних
метрів на добу [30, 31].
Прикладом міста, де склалася несприятлива екологічна ситуація, можна
навести м. Дніпродзержинськ Дніпропетровської області, в якому на
невеликій території поряд з потужними металургійними та хімічними
підприємствами розташовані основні виробництва колишнього ВО
„Придніпровський хімічний завод”. За період діяльності цього підприємства
з 1948 по 1991 рік було створено 9 сховищ відходів, в яких зосереджено біля
42 млн. т відходів переробки уранвмісних шлаків, концентратів, уранових
руд, інших видів сировини загальною активністю 3,17·1015 Бк. Утворені на
першому етапі виробництва відходи складали у найближчих глиняних
кар’єрах, які не були пристосовані для їх довготривалого зберігання і є
джерелом постійного забруднення ґрунтів, поверхневих та підземних вод в
результаті міграції радіонуклідів [16].
Джерелами техногенного забруднення є також забруднені промислові
райони в м. Жовті Води. Особливістю екологічної обстановки у м. Жовті
Води є радіаційне забруднення території, пов’язане з розробкою родовищ
уранових руд та їх гідрометалургійною переробкою. На сьогоднішній день
хвостосховища такого типу в Україні займають сотні гектарів земель, а
загальна кількість відходів уранового виробництва, що там накопичено,
складає біля 102 млн. т з сумарною активністю 5,24·1015 Бк [27]. Населення
міста вимушене проживати у зоні довготривалого впливу техногенного
радіаційного забруднення. Відмічається забруднення грунтів, води та
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атмосферного повітря такими радіонуклідами як 238U, 236Ra, 210Pb та 210Po.
Так, вміст природного урану в підземних водах в районі розташування
одного з хвостосховищ відходів переробки уранових руд в цьому регіоні
складає 1,3 - 5,7 Бк/дм3, а мінералізація сягає 2,9 - 4,8 г/дм3 [32].
На формування радіаційної обстановки на території України впливають
також підприємства нафтової, газової, вугільної промисловості та теплової
енергетики. При їх експлуатації відбувається помітний перерозподіл
природних радіонуклідів (урану, торію, продуктів їх розпаду) в
навколишньому середовищі. В результаті видобутку із земних надр та
переробці корисних копалин в біосфері з'являються локальні ділянки, на яких
концентрації ізотопів U, Th, Ra, Rn, Po та інших радіонуклідів суттєво
перевищує природний фон. Забруднення подібного роду відносяться до
розряду малоактивних. Однак вони містять у своєму складі ряд
довгоживучих радіонуклідів (232Th, 230Th, 238U, 234U, 226Ra, 231Ра) і тому будуть
існувати практично нескінченно [18, 19].
Задача очищення поверхневих та підземних вод від радіоактивного
забруднення ускладнюється розмаїттям хімічних властивостей радіоактивних
речовин та форм, в яких ізотопи можуть знаходитись у водах. Стан
радіоактивних ізотопів (іонно-дисперсний, молекулярний, колоїдний,
псевдоколоїдний або грубодисперсний) визначає поведінку їх як у водоймах,
так і при дезактивації води [33].
Природні поверхневі та підземні води – складна багатокомпонентна
динамічна система, до складу якої входять: солі (переважно у вигляді іонів,
молекул та комплексів), органічні речовини (в молекулярних сполуках та в
колоїдному стані), гази (у вигляді молекул та гідратованих сполук),
дисперговані домішки, гідробіонти, бактерії та віруси [34].
Склад природних вод постійно змінюється за рахунок протікання в них
окисно-відновних процесів, седиментації диспергованих та колоїдних
домішок та солей, іонного обміну між водою та донними відкладеннями,
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збагачення вод мікроелементами в результаті біохімічних процесів,
змішування вод різного живлення [34 - 36].
Оцінюючи фактори, що обумовлюють рухливість радіонуклідів в
геосфері слід підкреслити, що радіонукліди характеризуються такими ж
хімічними властивостями, що і стабільні ізотопи цих елементів [5].
Під терміном «стан радіонукліду в розчині» в загальному плані
розуміють всю сукупність форм, які утворює даний елемент в розчині.
Такими формами можуть бути різного роду гідратовані іони, молекули,
подвійні та змішані комплекси, моноядерні та поліядерні продукти гідролізу,
колоїди [37].
В залежності від хімічних властивостей елементів, рН водного
середовища, наявності органічних домішок радіоізотопи можуть знаходитись
у воді в істинно розчинному або колоїдному стані. Якщо, наприклад, 90Sr та
137Cs практично завжди знаходяться у воді у вигляді дво- та однозарядних
катіонів відповідно, то багатозарядні радіонукліди рідкоземельних елементів,
актиноїдів і багатьох інших, як правило, знаходяться у водах у вигляді
колоїдів гідроксидів та комплексних сполук з природними органічними
речовинами.
Стан радіоактивних ізотопів у водах в першу чергу залежить від
схильності сполук даного елементу до гідролізу, від здатності утворювати
міцні комплексні сполуки з іонами НСО3-, СО32-, SO42- та органічними
речовинами, від природи та кількості дисперсних часточок та адсорбційної
здатності елементу [5, 38].
Радіонуклід 137Cs у водному середовищі може знаходитись в розчинній
та нерозчинній формах. У водорозчинній фракції 137Cs присутній у вигляді
хлоридів, нітратів, сульфатів та комплексних сполук з органічними і
неорганічними лігандами. В широкому діапазоні рН радіонуклід 137Cs, як
правило, знаходиться у формі катіонів, проте можливе існування його у воді
в незначних кількостях у вигляді аніонних або нейтральних сполук. Цезій
може сорбуватися на часточках глинистих мінералів і таким чином
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переноситись твердою фазою. Крім того, нерозчинна фракція 137Cs може бути
представлена подвійними сульфатами та карбонатами [38, 39].
Радіонуклід 90Sr у воді також може знаходитись в розчинній катіонній
(хлориди, нітрати, бікарбонати), аніонній та нейтральній (комплексні
сполуки з органічними та неорганічними лігандами) і нерозчинній (сульфати,
карбонати) формах. Крім того, стронцій, аналогічно радіонукліду 137Cs, може
бути адсорбованим на мінеральних часточках. При цьому міграційна
здатність 90Sr залежить від хімічного складу вод. Так, при концентрації
фульфокислот в природних водах 5 – 20 мг/дм3 та рН = 6,0 стронцій
знаходиться, головним чином, у формі Sr2+ (98%), а вміст комплексних
сполук з фульвокислотами складає не більше 0,5% [4]. Радіонуклід 90Sr має
відносно високу стійкість і міграційні властивості у водній фазі, в той час як
137Cs легко фіксується зависями та осадами водойм [38, 40].
Природний кобальт складається з одного стабільного ізотопу 59Со.
Відомі штучні радіоактивні ізотопи з масовими числами 53 - 58, 60 - 64.
Найбільше практичне значення мають радіонукліди 57Со, 58Со та 60Со.
Останній застосовують в якості джерела γ – випромінювання в техніці та
медицині, в якості індикатору при дослідженні динаміки різних хімічних та
біологічних процесів.
В поверхневих та підземних водах 60Со знаходиться у вигляді істинних
колоїдів, грубих зависей, розчинних комплексів з органічними речовинами та
в формі простих катіонів. До того ж він має найбільший коефіцієнт
накопичення у гідробіонтах [41].
Для найважливішого природного радіонукліду - урану характерна
складна хімія його водних розчинів. В природі уран існує в двох ступенях
окислення - IV та VI, проте в лабораторних умовах отримані слабостійкі U3+
та U5+. Останній внаслідок високого заряду і порівняно невеликого радіуса не
може існувати у вигляді простого іона і в розчині утворює оксикатіон ураноіл
- UO2+.
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Уран(ІV) у своїх сполуках існує у формі U4+ лише в сильно кислих
розчинах і при зниженні рН гідролізує з утворенням гідроксиду U(ОН)4, який
слабо розчинний у воді, але добре розчиняється у кислотах. Для U(ІV) є
характерним утворення комплексних сполук. Відомі карбонатні, сульфатні,
оксалатні та інші комплекси U4+. Більшість з них малостійкі, причому
стійкість падає з підвищенням температури. Проте, в карбонатних розчинах
U4+утворює стійкий при надлишку карбонату комплекс U(СО3)56-.
Уран(VІ) – найбільш стійка ступінь окислення урану при вільному
доступі повітря. U6+ енергетично нестійкий і у водних розчинах миттєво
гідролізує з утворенням комплексного ураніл - катіона UO22+, який є
основною формою існування урану(VІ) у природних водах. При гідролізі
ураніл-іону утворюється ряд багатоядерних комплексів:
2 UO22+ + Н2О ↔ U2O52+ + 2 Н+
UO22+ + U2O52+ + Н2О ↔ U3O82+ + 2 Н+
U3O82+ + Н2О ↔ U3O8ОН+ + 2 Н+
При подальшому гідролізі утворюється U3O8(ОН)2, а потім U3O8(ОН)42-.
Велику роль в міграційній поведінці урану в навколишньому
середовищі має його висока комплексоутворююча здатність. З неорганічних
природних лігандів найбільш важливе значення в природних умовах мають
карбонат-, сульфат-, фторид-, фосфат- і гідроксил - іони. Схильність різних
аніонів до комплексоутворення з UO22+ - іонами збільшується в ряду: ClO4- <
NO3- ≤ Cl- < SO42- < C2O42- ≤ CH3COO- < F- < OH- ≤ CO32-. Карбонатні
комплекси утворюють сімейство сполук, серед яких у водних розчинах стійкі
лише [UO2(CO3)3]4- та [UO2(CO3)2(H2O)2]2-. Перший переважає у розчині з
надлишком іонів CO32- і при розбавленні переходить у другий. Наступною
стадією є утворення слабко розчинного карбонату уранілу UO2CO3. Значення
констант стійкості комплексу UO2(CO3)34- оцінюється в діапазоні 1022 - 1018.
[18, 19, 42].
Важливу роль в процесах міграції урану в навколишньому середовищі
відіграють окислювально-відновні реакції. Внаслідок значної розчинності у
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водних розчинах сполук U(VI) і, навпаки, низької розчинності сполук U(IV)
при відсутності комплексоутворювачів та низьких (природних) концентрацій
урану у водних розчинах система U4+ ↔ UO22+ має вигляд:
U4+ + 2 Н2О ↔ UO22+ + 4 Н+ + 2е
Окислення може здійснюватись киснем, будь-яким аніоноутворювачем
чи іоном, який має більш високий окисно-відновний потенціал.
При розгляді стану урану в навколишньому середовищі найбільш
важливою окисно-відновлювальною системою є асоціація уран - залізо. Так,
в кислому сульфатному середовищі реакція
Fe2+ → Fe3+ + e (E0 = +0,771 B)
буде окислювальною по відношенню до реакції
U4+ + 2 Н2О ↔ UO22+ + 4 Н+ + 2е (E0 = +0,407 B).
Сумарна реакція буде протікати за схемою:
2 Fe3+ + U4+ + 2 Н2О → 2 Fe2+ + UO22+ + 4 Н+ (E0 = +0,567 B).
В той же час реакція окислення урану є відновлювальною для заліза.
При переході від кислого середовища до лужного потенціали різко
змінюються, стають нижчими. Так, в лужному середовищі система уран –
залізо буде мати вигляд:
Fe(ОН)2 + ОН- → Fe(ОН)3 + е (E0 = - 0,56 B),
U(ОН)4 + 2 ОН- → UO2(ОН)2 + 2 Н2О + 2е (E0 = - 0,49 B).
Так як EU0 > EFe0, то друга реакція більш електропозитивна, чим перша,
і уран є окисником по відношенню до заліза.
Таким чином, реакція 2 Fe2+ + U6+↔ 2 Fe3+ + U4+ в кислому середовищі
іде справа наліво, а в лужному - зліва направо.
В реакціях відновлення урану важливу роль відіграють органічні
речовини. Відновником є або сама органічна речовина, яка окислюється, або
відновлені нею H2S чи Fe2+ [18].
При розробці ефективних технологій захисту водних об’єктів від
забруднення техногенними та природними радіонуклідами необхідно
враховувати перш за все всі форми їх знаходження у водному середовищі.
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Адже, в залежності від складу вод вони можуть знаходитись як у вигляді
простих катіонів, так і складних аніонних та нейтральних комплексних
сполук з органічними та неорганічними лігандами. Крім того, радіонукліди
не розкладаються, а в результаті інтенсивної діяльності постійно
накопичуються в природних екосистемах, включаючись в біологічний
кругообіг речовин і в кінцевому результаті негативно впливають на здоров'я
людини.
1.2 Фізико-хімічні особливості очищення вод, забруднених
важкими металами та радіонуклідами
Науковим підґрунтям для визначення оптимальних для даного типу
забруднених вод методів водоочищення є запропонована академіком Л.А.
Кульським класифікація домішок і забруднень води за їх фазово-дисперсним
станом [34]. У кожному конкретному випадку вибір методу очищення буде
визначатися формою знаходження важкого металу та радіоізотопу у
забрудненій воді (розчинна чи у вигляді зависей), схильністю до гідролізу,
здатністю утворювати з неорганічними та органічними компонентами води
міцні комплекси, рівня забруднення води та її кількості [38].
Серед методів очищення радіоактивно забруднених вод найбільшого
поширення отримали різні варіанти осаджувального методу, який оснований
на співосадженні радіоактивних мікрокомпонентів з близькими за хімічною
природою макрокомпонентами [43, 44].
Встановлено, що основна частина радіозабруднень або важких металів,
які знаходяться в колоїдному стані, може бути видалена з використанням
процесів коагуляції та наступного фільтрування [15, 34, 38, 45, 46]. Так, при
очищенні вод коагуляційними методами з використанням солей заліза та
алюмінію досягаються високі ступені очищення від радіонуклідів та важких
металів, зв’язаних з колоїдними часточками, які знаходяться у воді, а також в
деякій мірі від гідролізованих форм радіонуклідів цирконію, ніобію, церію та
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ін. В той же час процеси коагуляції та фільтрування практично не ефективні
при видаленні найбільш радіотоксичних ізотопів 90Sr, 131I, 137Cs, які
знаходяться в іоннорозчинному стані [33, 38]. Але при одночасному з
коагулянтом введені порівняно невеликої кількості (100 – 200 мг/дм3)
дисперсних мінералів (каолінітів, монтморилонітів, гідрослюд та ін.), які
ефективно сорбують радіонукліди, а потім осаджуються в процесі коагуляції,
очищення вод від 137Cs та 90Sr значно покращується [47].
При виборі методу очищення уранвмісних вод слід враховувати
схильність урану до гідролізу та комплексоутворення у водних розчинах, що
призводить до існування цього елементу в природних водах у різних формах:
як у іонних і полімерних, так і у вигляді колоїдів та псевдоколоїдів. Тому,
доцільність використання того чи іншого методу залежить від форми
знаходження урану в розчині. Так, фільтрування зазвичай використовують
для видалення грубодисперсних забруднень, а коагуляційний метод
застосовують для очищення вод від тонкодисперсних систем – зависів,
колоїдів та наночасточок. В свою чергу, реагенті методи (співосадження),
іонний обмін та мембранні дозволяють видалити іонні форми урану із
забруднених вод [34, 48 - 50].
Оцінку границь існування різних форм урану, що є необхідним при
розробці відповідних технологій очищення, проводять з використанням
діаграм стійкості в залежності від pH, Eh і P(CO2), які наведені на рис. 1.1 та
рис. 1.2 [51].
Для підвищення ефективності очищення вод від урану було
запропоновано коагуляційно - сорбційний метод, що передбачає послідовне
або паралельне введення в середовище, яке очищується, коагулянту та
порошкоподібного сорбенту [52]. В якості сорбуючих матеріалів було
використано природні глинисті мінерали та цеоліти, а саме: монтморилоніт і
гідрослюду Черкаського родовища, каолініт Глуховецького родовища та
кліноптилоліт Сокирницького родовища, а коагулянтом вибрано сульфат
алюмінію. Отримані експериментальні дані вказують на те, що силікатні
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матеріали значно відрізняються за своєю ефективністю по відношенню до
видалення урану. Так, найбільш ефективними сорбентами є шаруваті
силікати – монтморилоніт і гідрослюда, що мають найбільшу питому
поверхню. В той же час цеолітовий мінерал кліноптилоліт, який
характеризується високою сорбційною здатністю по відношенню до таких
радіонуклідів, як 137Cs та 90Sr, є малоефективним по відношенню до урану. В
першу чергу це обумовлено тим, що іони UO22+ внаслідок свого великого
розміру не можуть вільно пересуватися у вузьких структурних каналах і
займати іонообмінні позиції в порожнинах алюмосилікатного каркасу
мінералу котрі, як відомо, обумовлюють основну частину обмінної ємності
цеолітів [53].
Рисунок 1.1 – Співвідношення стійкості між сполуками урану у воді в
залежності від pH, Eh і P(CO2)
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Рисунок 1.2 – Співвідношення стійкості між сполуками урану у воді в
залежності від pH, Eh і P(CO2) та розчинних карбонатних компонентів
Ступінь очищення вод від U(VI) комбінованим коагуляційно-
сорбційним методом може досягати 99,6 - 99,8 %, при чому одночасне
введення разом з коагулянтом порошкоподібного мінерального сорбенту
дозволяє осадити не тільки полімерні та колоїдні форми урану, а і
забезпечити достатньо повне видалення катіонів UO22+ та UO2ОН+. Цікаво
відмітити, що присутність природних органічних речовин у водах, зокрема,
фульвінових кислот, які зв’язують уран в слабоадсорбовані розчинні
комплекси, практично не впливає на ступінь очищення, що обумовлено
можливістю ефективної взаємодії останніх з позитивно зарядженими
продуктами гідролізу коагулянтів [52].
Повне очищення вод від іонів радіоактивних елементів досягається із
застосуванням іонообмінних фільтрів. Висока обмінна здатність смол
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забезпечує ефективне очищення великих об’ємів радіоактивних вод. При
цьому активність концентрується в невеликому об’ємі. До недоліків даного
методу слід віднести високу вартість іонообмінних смол та утворення
великої кількості рідких радіоактивних відходів, які утворюються при їх
регенерації [54].
Для видалення іонів важких металів, наприклад, при знешкодженні
стічних вод гальванічних виробництв, а також при знесоленні
мінералізованих вод широко використовується електродіаліз
(електромембранний метод), при якому видалення забруднюючих речовин із
розчинів у вигляді іонів відбувається під впливом електричного поля через
іонообмінні мембрани [55 - 57].
Крім того, для очищення вод, забруднених іонами металів, можна
застосовувати також зворотний осмос, процеси розділення при якому
відбуваються за допомогою напівпроникних для деяких компонентів розчину
мембран під дією тиску, що перевищує осмотичний тиск. Для подолання
протидіючого осмотичного тиску необхідно прикладати вельми значні тиски,
які для мінералізованих вод можуть сягати десятки мегапаскалей [58]. Крім
того, при реалізації даного методу застосовують спеціальні полімерні
мембрани, які повинні характеризуватися селективною сорбцією по
відношенню до забруднення, яке видаляється, а діаметр пор, не повинен
перевищувати суму подвійної товщини шару зв’язаної води та діаметру
гідратованого іону, що видаляється [59, 60].
При видаленні з водного середовища радіонуклідів та важких металів,
які знаходяться в колоїдному, псевдоколоїдному або грубодисперсному стані
найбільш доцільно застосовувати мембранні методи, що базуються на
процесах мікро – та ультрафільтрації і на відміну від зворотного осмосу та
електродіалізу дозволяють відділити нерозчинні форми радіонуклідів від
основної маси неактивних розчинних солей [15, 34 ,58, 61].
Так, за допомогою нанофільтрації можна концентрувати речовини з
середнім діаметром часточок, який сягає 0,001-0,005 мкм, а ультрафільтрація
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застосовується для розділення високомолекулярних сполук при порівняно
невеликих тисках (0,2 – 1,0 МПа) [62 - 64].
Проміжне положення між ультрафільтрацією та звичайною
фільтрацією займає мікрофільтрація, яка дозволяє при невисоких тисках
видаляти з води забруднення колоїдного ступеню дисперсності (0,1 – 10 мкм)
[65, 66].
При застосуванні мембранних методів для очищення радіоактивно
забруднених вод слід враховувати, що концентрація радіонуклідів в них
надзвичайно мала порівняно з концентраціями інших іонів. Тому при
традиційному баромембранному процесі разом з радіонуклідами одночасно
видаляються і інші, різні за природою, але однакові за розміром іони, що
приводить до швидкого вичерпання ресурсу мембран внаслідок утворення на
їх поверхні осадів відповідних солей. Для ефективного та економічно
доцільного вирішення цієї проблеми необхідно застосування комбінації
кількох сучасних методів.
Одним з найбільш перспективних, на наш погляд, є так званий метод
комплексоутворення - ультрафільтрації (КУУФ), що базується на
використанні переваг двох основних груп методів водоочищення – хімічних
та мембранних і призначений для розділення розбавлених розчинів, які
містять близькі за властивостями іони електролітів [67, 68]. Метод оснований
на утворенні міцних комплексів важких металів та радіонуклідів з
поліелектролітами - розчинними високомолекулярними сполуками, в якості
яких можуть виступати поліетиленімін, поліакрилова кислота, полівініловий
спирт, полівініламін, поліалкіламід, крохмаль та ін. [69] Такі полімерні
комплекси за розміром можуть набагато перевищувати діаметр пор в
ультрафільтраційних мембранах і тому будуть затримуватися на них в
процесах розділення і залишатися в концентраті. Для успішного застосування
даного методу очищення радіоактивно забруднених вод слід встановити
оптимальний для даного виду забруднень тип мембрани та відповідний
поліелектроліт [32].
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На сьогоднішній день існує значна кількість робіт, в яких представлено
результати дослідження ефективності застосування методу КУУФ для
очищення вод від різних за характером забруднень [70 - 78]. Зокрема,
експериментальні дані по вилученню урану(VI) з природних та стічних вод із
використанням поліетиленіміну в якості комплексоутворювача показані в
роботах [79 - 83].
Серед існуючих на теперішній час методів очищення вод одними з
найбільш розповсюджених є біологічні методи. Традиційним методом
біологічної очистки великих об’ємів стічних вод, що містять органічні
речовини, є біохімічне окислення в аеротенках з використанням активного
мулу [45, 46]. Відомо, що поруч з ефективним видаленням різноманітних
органічних сполук, активний мул може також вилучати з водних середовищ
сполуки важких металів та радіонуклідів 60Сo, 144Се, 90Sr та 137Cs [38].
Останнім часом значна увага приділяється біологічним методам
очищення вод від забруднення іонами металів. В літературі є відомості щодо
поглинання важких металів [84, 85], природних [86 - 88] та техногенних
радіонуклідів [89, 90] різноманітними мікроорганізмами: грибами [91],
мікроводоростями, бактеріями [88, 92 - 96] та ін. Однак, слід відмітити, що
більшість опублікованих робіт стосуються адсорбції іонів металів на чистих
культурах мікроорганізмів, в основному, в статичних умовах. Доцільність
використання біологічного методу очищення вод від сполук урану(VI) як в
статичному, так і динамічному режимах, показана в роботі [97].
До переваг даного методу можна віднести високу продуктивність,
низьку вартість та доступність потенційних біосорбентів  металів (бактерій,
водоростей, грибів, дріжджів та ін.), мінімізацію відходів, утворених в
процесі очищення вод, можливість регенерації та повторного використання
сорбенту та ін. Крім явної екологічності, біосорбційні методи не потребують
затрат на підтримання життєдіяльності мікроорганізмів, що значно знижує
собівартість технології водоочищення [98]. Слід відмітити, що біосорбенти,
на відміну від, наприклад, монофункціональних іонообмінних смол, мають
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безліч різноманітних функціональних груп на поверхні клітин: карбоксильні,
сульфатні, амідні, фосфатні, гідроксильні та ін., які суттєво розширюють
перспективи застосування такого роду сорбуючих матеріалів та можуть бути
альтернативою загальноприйнятим сучасним методам очищення
радіоактивно забруднених вод [99].
Особливостям взаємодії мікроорганізмів з металами присвячена велика
кількість робіт [93 - 96, 100], однак, визначення, які саме механізми
зв`язування лежать в основі процесів сорбції в даному конкретному випадку
є складним завданням внаслідок впливу ряду зовнішніх умов і фізіологічного
стану клітин.
Для ефективного використання сорбційної здатності біологічних
об’єктів в процесах водоочищення та розуміння механізму видалення іонів
металів, слід відрізняти біосорбцію, як поверхневе явище в суспензіях клітин
мікроорганізмів, від акумуляції, яка означає депонування металу всередині
клітини. Так як, за фізичними механізмами обидва процеси досить схожі між
собою, в літературі сорбція та акумуляція часто використовується як
синоніми. Загальним для них є те, що при акумуляції метали можуть бути
сорбовані компонентами, які знаходяться всередині клітини, подібно тому, як
це відбувається на поверхні клітини. Однак акумуляція металу в середині
клітини може відбуватися і без зв’язування, тобто за рахунок роботи
мембранних ферментативних систем, які обумовлюють формування
трансмембранної різниці електрохімічних потенціалів, як однієї із форм
існування енергії в клітині. Тому акумуляція металів клітинами, як правило, є
вираженим метаболізм-залежним процесом, в той час як вплив метаболізму
на біосорбцію визначається лише ступенем взаємодії обмінних процесів на
кількість активних груп зв’язування металу на поверхні клітини [101].
За своєю природою мікробна біомаса складається з маленьких часточок
невисокої щільності, незначної механічної міцності та жорсткості, а
іммобілізація (прикріплення до різного роду носіїв) бактерій, водоростей,
грибів, дріжджів, асоціацій мікроорганізмів тощо, в свою чергу, приводить до
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отримання ефективних біосорбентів. Такі сорбенти мають значні
технологічні переваги у порівнянні з вільними (не іммобілізованими)
клітинами, а саме: простоту, зручність у використанні та можливість
очищати великі об’єми забруднених вод з невисокою концентрацією металів.
Розрізняють чотири типи іммобілізації мікроорганізмів: адгезію, хімічне
прикріплення клітин одне до одного чи до носія з допомогою
біфункціональних реагентів, механічне включення клітин в гелі та
електроутримування. Найбільш перспективними для розвитку біотехнологій
на основі іммобілізованих клітин вважаються перші три типи іммобілізації
[102]. В кожному конкретному випадку застосовують той чи інший метод
іммобілізації, враховуючи його переваги та недоліки. При цьому слід
пам'ятати, що очищення води чистими культурами мікроорганізмів
(трансформація спеціально селекціонованими культурами) від конкретної,
головним чином, органічної речовини, суттєво відрізняється від очищенням
великих об’ємів природних вод із змінним складом забруднюючих речовин з
допомогою спонтанно утворених угруповань мікроорганізмів. Тому при
очищенні води способи іммобілізації повинні бути неспецифічними,
простими, дешевими, такими, що забезпечують утримання значної кількості
мікроорганізмів. Цим вимогам більш всього задовольняє прикріплення
мікроорганізмів шляхом адгезії на поверхні носія [103]. Для іммобілізації
мікроорганізмів застосовують різні інертні носії: активоване вугілля,
силікагель, полімерні матриці з альгінатів, поліакриламідів, глинисті
мінерали та ін. [104].
Відомо, що природні ценози поверхневих водойм забезпечують
самочинний процес очищення води (самоочищення) [105]. Підвищення
ефективності цього процесу можна досягти збільшенням концентрації
біомаси в одиниці об’єму водотоку та іммобілізацією природних угруповань
гідробіонтів на носіях [106]. Одним із перспективних напрямків в
біотехнології очищення природних та стічних вод є використання здатності
гідробіоценозів (біологічної системи, яка включає популяції різних видів
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рослин, тварин, мікроорганізмів, що населяють певну ділянку водного
об'єкту) прикріплюватись до волокнистих поліамідних носіїв [107]. Цей
ефект може бути використаним для розробки нової ефективної технології
дезактивації радіоактивно забруднених вод. В результаті дослідно-
промислових досліджень біотехнології попереднього очищення води р.
Дніпро прикріпленими на волокнистій насадці природними гідробіонтами
встановлено суттєве покращення якості води по ряду показників (вмісті
мікроорганізмів, мутності, окислюваності, концентрації азоту, фосфору,
заліза та ін. [108]. Тому розгляд можливості використання природних
гідробіоценозів для очищення радіоактивно забруднених вод є досить
актуальним.
Потенційними джерелами забруднення для підземних та поверхневих
вод є також сховища рідких та шламоподібних відходів гідрометалургійної
переробки уранових руд. Одним з найбільш поширених методів для
знешкодження великих кількостей відходів з переважно невеликою
токсичністю є їх ізоляція в навколишньому середовищі за допомогою
бар’єрів, які виготовляються з різних матеріалів (цементу, бентоніту,
полімерних плівок та ін.). Проте, будь яка інженерна споруда не гарантує
100% ізоляції відходів і завжди існує ймовірність потрапляння токсикантів в
підземні, а, згодом, і в поверхневі води.
На сьогодні перспективним для охорони підземних вод є застосування
так званих проникних реакційноздатних бар’єрів (ПРБ) [109 - 111], які
створюються безпосередньо в грунті і представляють собою заповнені
хімічно активним матеріалом проникні стінки, що розміщаються на шляху
руху забруднених водних потоків. По мірі проходження забрудненого потоку
через бар’єр відбувається деградація забруднювачів за рахунок фізичних,
хімічних та біологічних процесів: адсорбції, осадження, окисно-відновні
реакцій тощо. В якості хімічно активного завантаження для ПРБ
застосовують різні речовини, зокрема, цеоліти, гідроксиапатит, сполуки
заліза та інші, які ефективно видаляють розчинні радіонукліди та важкі
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метали, нейтралізують кислі технологічні розчини та шахтні води, органічні
речовини [112 - 114].
Для успішного застосування таких бар'єрів в кожному конкретному
випадку необхідно проведення досліджень взаємодії забруднювачів з
активним матеріалом ПРБ, оптимального часу контакту токсикантів в
активній зоні та, що особливо важливо, методів регенерації
реакційноздатного завантаження.
При застосуванні ПРБ для очищення уранвмісних вод слід враховувати
геобіохімічну поведінку цього елементу в навколишньому середовищі, а
саме, можливість проходження відновної реакції UO22+(розчинна форма) →
U4+ (нерозчинна форма), що обумовлена наявністю в підземних водах
різноманітних відновників (неорганічних речовин, мікроорганізмів). Одним з
найбільш перспективних матеріалів для застосування в таких бар’єрах є
нульвалентне залізо Fe0 [115 – 118] та композиційні сорбенти на основі
глинистих мінералів [32].
До нових перспективних in situ методів відноситься і метод захисту
підземних вод з використанням водних чи водно-органічних дисперсій
нанорозмірного нульвалентного заліза, що зараз проходить широко
масштабовану перевірку в США та країнах ЄС. Згідно цього методу в
забруднені шари грунту через нагнітальні свердловини закачується суспензія
реакційно активного нанодисперсного нульвалентного заліза, яке при цьому
виступає ефективним донором електронів. При цьому відбувається
відновлення форм металів з високим ступенем окиснення. Так, розчинні
форми U(VI) відновлюються до нерозчинних U(IV), що обумовлює їх
іммобілізацію і перешкоджає подальшій міграції в грунті [111].
Таким чином, розроблені на сьогоднішній день сучасні методи
водоочищення при застосуванні в процесах вилучення важких металів і
радіонуклідів потребують індивідуального підходу в кожному конкретному
випадку. Вибір того чи іншого методу залежать від стану радіонукліду і
важкого металу у водному середовищі, його хімічної поведінки, складу та
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об’єму води, яку необхідно очищати. Проте, першочерговим при цьому є
економічна доцільність запропонованих технологій та їх екологічність. Не
дивлячись на широкий спектр існуючих на теперішній час методів очищення
природних вод, забруднених важкими металами та радіонуклідами,
застосування сорбційних технологій є незамінним при вилученні з вод
важких металів і радіонуклідів в малих концентраціях.
1.3 Технології очищення вод від радіонуклідів та важких металів
В залежності від фазового та дисперсного стану забруднюючих
речовин використовують як мінімум три групи методів переробки токсичних
рідких відходів: термічні, сорбційні, мембранні. Ці методи не є
специфічними, а запозичені та модифіковані із різних традиційних
виробництв, зокрема, із області очищення, підготовки та знесолення води
[15, 33, 119].
Одним із основних термічних методів переробки рідких відходів є
дистиляція, основана на використанні тепла для очищення відходів шляхом
переводу основного компоненту (води) в пар. У зв’язку з цим здійснення
термічних процесів вимагає витрати великої кількості тепла, що є суттєвим їх
недоліком. Характерною особливістю дистиляції радіоактивних відходів є
невисокі вимоги до якості відходів та високий ступінь очищення конденсату
від радіонуклідів (Коч = 104 - 106), які знаходяться в будь-якій формі: іонній,
молекулярній або колоїдній. При цьому процес очищення обмежує лише
летучість радіонуклідів [15].
Для здійснення сорбційного вилучення радіонуклідів в статичних
умовах необхідною умовою є наявність твердої фази, яка може бути
присутньою у відходах, вводитись у вигляді готових сорбентів або
утворюватись в результаті хімічних реакцій.Практично всі види рідких
радіоактивних відходів містять зависі, найтонші фракції яких за рахунок
розвиненої поверхні мають схильність до адсорбції. Так, продукти корозії,
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які містять гідратовані оксиди важких металів (Fe, Mn, Ni, Co та ін.) здатні
сорбувати радіонукліди. Для вилучення конкретних радіонуклідів і важких
металів із відходів застосовують селективні сорбенти окремо або в поєднанні
з коагуляцією. Проте найбільш ефективним та поширеним варіантом
статичної сорбції є хімічне осадження [43, 44].
Для очищення рідких радіоактивних відходів найчастіше
використовують класичні методи хімічного осадження – коагуляцію з
використанням солей заліза і алюмінію для вилучення зависей та колоїдів, а
також адсорбованих на них радіонуклідів багатовалентних елементів та
содово - вапняне пом’якшення для зменшення вмісту солей жорсткості. При
цьому одночасно відбувається також очищення від радіонуклідів, які
знаходяться як в колоїдній, так і в молекулярній та іонній формах.
Сорбція радіонукліду 90Sr на поверхні пластівців гідроксидів металів,
який утворюється в процесі гідролізу коагулянтів, досягає максимального
ступеню очищення (біля 95%) в лужному середовищі (рН = 10,5), коли
поверхня осаду має сильний негативний заряд. В свою чергу, вилучення
радіонукліду 137Cs коагуляцією практично не спостерігається.
При содово – вапняному пом’якшенні в осад випадають карбонат
кальцію та гідроксид магнію, які є колекторами, в основному, для
рідкоземельних елементів та 90Sr. Останній видаляється із відходів в даному
випадку саме в результаті співосадження з карбонатом кальцію.
Фосфатна коагуляція є ефективним методом очищення рідких відходів
від забруднення радіостронцієм, який може заміщувати кальцій в структурі
практично нерозчинного гідроксилапатиту 3Ca3(PO4)2·Ca(OH)2, що
утворюються у воді з високою лужністю та надлишку фосфат – іонів. При
фосфатній коагуляції відбувається сорбція катіонних форм головним чином
стронцію, а цезій та радіонукліди в аніонній формі практично не
осаджуються [15].
Видалення 137Cs проводять з використанням осадження фероціанідів
таких металів, як залізо, нікель, мідь, цинк.
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Процес хімічного осадження завершується розділенням рідкої та
твердої фаз відстоюванням, фільтруванням або центрифугуванням. До
переваг хімічного осадження слід віднести невисоку вартість, використання
широко розповсюдженого обладнання, доступність реагентів та можливість
видалення радіонуклідів як в іонній, так і в колоїдній формі. Недоліками
даного методу є низький коефіцієнт очищення, утворення великих об’ємів
шламів, які потребують переробки (вторинні відходи) та ін. [33].
Динамічну сорбцію при очищенні відходів здійснюють в насипних або
намивних фільтрах. У першому випадку в якості загрузки застосовують
сорбент у вигляді механічно міцного зернистого матеріалу. В намивних
фільтрах загрузкою служить сорбент у вигляді порошку. В якості сорбентів
використовують органічні та неорганічні матеріали природного чи штучного
походження.
Органічні речовини природного походження перед застосуванням
попередньо оброблюють з метою їх активації. В результаті цього отримують,
наприклад, такі сорбенти, як сульфіроване та активоване вугілля, бітум та ін.
Якість таких сорбентів, як правило, невисока: невелика ємність, низька
механічна міцність та термічна стійкість. Тому широкого застосування, не
дивлячись на відносно дешевизну, такі сорбенти у практиці очищення рідких
радіоактивних відходів не знайшли [119].
Синтез органічних полімерів із заданими властивостями, головним
чином іонообмінними, дозволяє отримати сорбенти високої якості, які
позбавлені недоліків природних сорбентів. Проте такі сорбуючі матеріали
мають високу вартість. Для очищення рідких радіоактивних відходів
застосовують в основному гранульовані сорбенти в Н+ - та ОН- - формі:
сильнокислотний катіоніт КУ – 2 – 8, сильноосновний аніоніт АВ – 17 – 8 та
слабоосновні аніоніти АН – 31, АН – 2ФН та ін. Значною перевагою сорбції
на органічних синтетичних іонітах є ефективне видалення із рідких відходів
всіх радіонуклідів, які знаходяться в іонообмінній формі. Проте недоліком
іонообмінної сорбції є те, що для вилучення радіонуклідів, які знаходяться в
34
молекулярній та колоїдній формі необхідно застосовувати додаткові методи
очищення [15].
У зв’язку з тим, що практично всі рідкі радіоактивні відходи містять
колоїдні та органічні речовини, останні слід видаляти перед іонним обміном.
Так, для очищення від колоїдів застосовують коагуляцію, а органічні
речовини видаляють сорбцією на макропоруватих сорбентах чи
ультрафільтрацією. Альтернативою застосування коагуляції, яка є джерелом
утворення великої кількості вторинних відходів (пульп), рекомендують
фільтрування, наприклад на намивних фільтрах [33].
Крім необхідності попередньої підготовки відходів для проведення
процесу іонообмінного очищення, слід враховувати, що синтетичні органічні
сорбенти недостатньо стійкі до дії радіоактивного випромінювання. Тому
вони застосовуються для переробки, головним чином, низькоактивних
відходів та деяких видів середньоактивних відходів з невисоким солевмістом.
Зазвичай метод іонного обміну застосовується при очищенні
первинних низькоактивних відходів із вмістом солей порядку сотні
міліграмів на 1 дм3 чи вторинних – конденсатів від випарювання
середньоактивних відходів. Для ефективного очищення первинних сольових
відходів, процес проводять у дві стадії: на першій із відходів виводять солі і
частково радіонукліди шляхом роздільного Н+ - та ОН- - іонування в
насипних фільтрах, а на другій, куди потрапляють вже знесоленні відходи,
проводять очищення від основних радіонуклідів [119].
У намивних фільтрах, які застосовуються для доочищення вторинних
знесолених відходів, використовують порошкоподібні сорбенти, які
намиваються на жорсткий фільтруючий каркас. Розвинена поверхня порошку
сорбенту суттєво покращує кінетику сорбції, дозволяє зменшити час
контакту до мінімуму скоротити товщину фільтруючого шару (0,3 - 1 см) та
практично повністю використовувати ємність обміну сорбенту. Недоліком
намивних фільтрів є висока вартість порошку смол, який використовується
один раз [15, 33, 119].
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Крім синтетичних органічних сорбентів застосовуються природні та
штучні неорганічні сорбенти. Останні мають ряд особливостей, зокрема,
селективність до окремих радіонуклідів, міцна фіксація сорбованих
радіонуклідів та висока радіаційна стійкість. Крім того, природні сорбуючі
матеріали відрізняються доступністю та дешевизною, а висока вартість
синтетичних неорганічних сорбентів компенсується їх великою ємністю та
селективністю [120].
Органічні матеріали на основі вуглецевих матеріалів, наприклад,
окислене вугілля різних марок (БАУо, СКТо, ПКо) також застосовуються для
вилучення радіонуклідів із природних та стічних вод, дезактивуючих
розчинів, технічних вод АЕС та ін. Висока селективность окисленого вугілля
та адсорбційна активність по відношенню до металів обумовлена наявністю
на його поверхні великої кількості груп кислотного характеру, які
відрізняються між собою не лише за складом, а й здатністю до іонізації і
утворюють комплекси з металами різної міцності. За здатністю поглинатися
окисленим вугіллям катіони утворюють ряд: NH4+ < Na+ < Cs+ < Mg2+ < Cd2+ <
Mn2+ < Sr2+ < Ca2+, Zn2+, Fe2+, Ni2+, Al3+ < Cr3+ < Be2+ < Cu2+ < Fe3+ [121].
Високу спорідненість до цезію мають гексаціаноферати перехідних
металів. Коефіцієнт розподілу Cs на гексаціанофераті міді Cu2[FeII(CN)6]
досягає 2·104 см3 /г за 24 години контакту. Крім того, гексаціаноферати стійкі
в широкому діапазоні рН та при високих концентраціях солей, а також до
іонізуючого випромінювання. Проте їх важко використовувати в
іонообмінних фільтрах, так як вони представляють собою драглисті осади
або дрібні часточки [122].
Більш зручні в експлуатації сорбенти в гранульованій формі, які
отримують шляхом іммобілізації гексаціаноферату на полімері, який, в свою
чергу, закріплений на кремнеземі. Композит характеризується високою
селективністю до цезію та механічною міцністю. Коефіцієнт розподілу Cs на
даному сорбенті становить 1,5·106 см3 /г [123].
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Унікальні сорбційні характеристики по відношенню до радіоактивного
цезію мають гібридні сорбенти на основі целюлозного волокна, віскози та
іммобілізованих в нього мікрокристалічних нерозчинних фероціанідів Zn,
Cu, Fe. Висока селективність обумовлена особливостями їх молекулярної
структури та хімією поверхні [121, 122].
Запропоновано технологічну схему очищення вод від довгоживучих
радіонуклідів 137Cs та 90Sr фероціанідом заліза, в якій поєднано високу
сорбційну здатність фероціанідів металів щодо вилучення даних
радіоактивних елементів з перевагами магнітно-сорбційного методу
видалення різноманітних забруднень синтезованим магнетитом [124].
Високу сорбційну здатність щодо техногенних (90Sr) та природних
(238U) радіонуклідів мають ферити [125].
Ефективність вилучення радіоактивних речовин із забруднених вод
залежить від селективності сорбентів у присутності неорганічних та
органічних компонентів, які містяться у водних середовищах. Тому останнім
часом отримано цілий ряд нових сорбентів з унікальними по відношенню до
різних груп радіонуклідів, характеристиками. Особливої уваги заслуговують
перспективні сорбуючі матеріали на основі фосфатів та гідрофосфатів
багатовалентних металів, титаносилікатів, фероцианідів, гідроксиапатитів,
сорбентів на основі дисперсного кремнезему та ін. [126].
Висока селективність синтезованих сорбентів по відношенню до іонів
важких металів дає можливість забезпечити розділення складних
радіонуклідвмісних розчинів, а також глибоке очищення забруднених вод.
При цьому, сорбційні методи в ряді випадків ефективні навіть при дуже
низькому вмісті природних та техногенних радіонуклідів у водах, які
очищають.
Для концентрування радіонуклідів із нейтральних природних вод
застосовуються також комплексоутворюючі сорбенти з фосфорнокислими,
амідоксимними, імінодиацетатними та іншими групами, здатними зв’язувати
радіонукліди у відповідні комплексні сполуки та ефективно видаляти їх із
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вод з високим вмістом солей та у присутності природних лігандів [127].
Підвищену адсорбуючу здатність по відношенню до урану та трансуранових
елементів проявляють сорбенти на основі різних природних матеріалів,
зокрема хітину та хітозану, які містять ацетамідні, карбоксильні, фенольні та
аміногрупи [128, 129].
Для вилучення радіоактивних елементів із водних середовищ та в
технологічних процесах переробки радіоактивних матеріалів широко
застосовуються катіоніти з карбоксильними, фосфорнокислотними та
сульфогрупами, а також вінілпіридинові іонообміннки. Ефективність
застосування цих смол знижує їх невисока селективність по відношенню до
радіонуклідів, особливо при високому вмісті солей та інших елементів.
Проте, органічні іонообмінними використовуються в якості носіїв для
одержання селективних сорбентів шляхом їх модифікації різними
комплексоутворюючими реагентами [122].
Традиційним при очищенні уранвмісних вод є використання сучасних
синтетичних органічних аніонітів [12, 27, 130, 131], але не зважаючи на їх
високу ефективність, широкого застосування для очищення вод від
радіоактивного забруднення вони не знайшли у зв’язку з високою вартістю та
утворенням в процесі своєї експлуатації великих об’ємів слабоактивних
регенераційних розчинів.
Використання тих чи інших сорбентів при очищенні радіоактивно
забруднених вод обумовлено, перш за все, економічними чинниками.
Зважаючи на це, сучасні наукові дослідження привели до розробки великої
кількості нових неорганічних матеріалів різних типів та удосконаленню
властивостей існуючих природних і синтетичних сорбентів [121, 132 – 134].
Наприклад, створено принципово нову золь-гель технологію одержання в
безперервному режимі сферично гранульованого фосфату титану, який
проявляє не тільки високу селективність по відношенню до урану, але й має
властивість акумулювати цей елемент в кількостях до 600 - 700 мг на 1 г
сорбенту [135]. Проте, при проведенні процесу в крупних масштабах
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використання останніх інколи стає економічно недоцільним, в зв'язку з їх
високою вартістю. В таких умовах, іноді, більш прийнятним є використання
сорбентів на основі дешевої природної сировини, наприклад, цеолітів
(клиноптилоліту, морденіту) або глинистих мінералів (вермикуліту,
глауконіту, монтморилоніту) [136, 137].
Однак, широке використання більшості шаруватих силікатів у
водоочисних технологіях є суттєво обмеженим у зв'язку з їх високою
дисперсністю в природному стані і неможливістю, таким чином, створення
безперервних виробничих процесів.
Силікагель та інші неорганічні сорбенти на основі дисперсного
кремнезему мають високу радіаційну, термічну та фізико-хімічну стійкість,
селективність, оригінальні поверхнево-активні властивості та ін. [132]. Так,
наприклад, адсорбційна здатність силікагелю щодо ураніл-іону UO22+ при рН
2,8 та різною іонною силою 0,2 М та 1,4 М, створеною NaClO4, становить
11,48 мг/г та 34,81 мг/г відповідно. Проте, ефективність вилучення
зменшується при наявності фторидів та оксалатів та практично не змінюється
при наявності гідрокарбонатів у діапазоні рН 2 - 6 та 0,2 M NaClO4 [138].
Модифікування силікагелю амінами та амідами призводить до отримання
ефективних сорбційних матеріалів для очищення радіоактивно забруднених
вод [139].
Природні цеоліти широко застосовують для вилучення іонів важких
металів [140, 141] та радіонуклідів [142] із вод. Для підвищення сорбційної
здатності та надання їм унікальних фізико-хімічних властивостей цеоліти
хімічно обробляють солями металів, кислотами [143], лугами [144], оксидами
заліза [145] і органічними речовинами, наприклад, альгінатом натрію [146].
Феритизовані природні цеоліти, додатково модифіковані полі
гексаметиленгуанідінхлоридом, набувають аніонообмінних властивостей,
зберігаючи при цьому катіонообмінну здатність. Вони добре
зарекомендували себе при очищенні високомутних середовищ від
радіонуклідів, оксианіонів та карбонатних комплексів ураніл – іону [147].
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Сорбційну здатність по відношенню до урану проявляють також гірські
породи, наприклад, філіт та його основні складові - мусковіт, хлорит, альбіт
[148] та дуніт [149].
Синтетичні оксиди важких металів, наприклад, марганцю δ-MnO2 [150],
Al2O3 [151] та ТіО2 [152] ефективно видаляють уран із забруднених вод.
Проте, отримання композитів на основі неорганічних сорбентів з метою
покращення їх фізико-хімічних властивостей не завжди призводить до
підвищення адсорбуючої здатності. Так, композиційний сорбент, який містив
диоксид титану (ТіО2) та різні фази оксидів заліза (феригідрид і кристалічний
Fe2O3), при вилучені урану із забруднених вод проявив меншу ефективність у
порівнянні з вихідними компонентами [153].
Перспективними при очищенні забруднених вод від урану є синтетичні
сорбуючі матеріали на основі фосфатів титану та цирконію, модифікованих
сполуками алюмінію та заліза, фосфатосилікати титану та титаносилікатні
іоніти [154 – 157].
Високу селективність до урану, цезію, стронцію та деяких аніонів
мають комбіновані неорганічні сорбенти на основі аморфних та кристалічних
гідроксидів титану та марганцю, титану та кремнію, а також шаруватих
аніонітів типу гідроталькіту [156].
Про перспективність застосування сорбентів на основі заліза та
різноманітних його сполук в процесах очищення природних вод відмічається
в значній кількості робіт. Так, високу сорбційну здатність по відношенню до
урану проявляє мікророзмірне [158] і нанорозмірне залізо [159, 160], чисті
оксиди [161 – 163], змішані оксиди (Green Rust) [164], (окси)гідроксиди
заліза (ІІІ) [165 – 170].
Особливу увагу останнім часом приділяють сорбентам на основі
нанорозмірного нульвалентного заліза. Широке застосування їх в процесах
очищення вод обумовлено високою реакційною здатністю, значною питомою
поверхнею та можливостю вилучення широкого діапазону забруднювачів за
складним сорбційно-відновлювальним механізмом [171, 172].
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При переробці рідких радіоактивних відходів застосовуються також
мембранні методи, які широко розповсюджені в практиці знесолення вод,
зокрема зворотний осмос, електродіаліз та ультрафільтрація. При
застосуванні цих методів розділення компонентів відбувається на
молекулярному рівні, що не приводить до утворення нових фаз, від повноти
розділення яких суттєво залежить ефективність очищення. Крім того, ці
методи не потребують застосування додаткових реагентів, тому утворюється
мінімальна кількість вторинних відходів [15].
Проте використання мембранних методів має також певні недоліки.
Так, зворотний осмос рекомендується застосовувати для переробки відходів
із солевмістом 0,5 – 5 мг/дм3. При менших концентраціях солей доцільно
використовувати іонний обмін, а при більших – упарювання.
В свою чергу, електродіаліз, який головним чином забезпечує
очищення розчинів лише від іонних форм радіонуклідів лужних та лужно -
земельних елементів, не ефективно застосовувати при невисокому (менше
200 – 400 мг/дм3) солевмісті рідких відходів у зв’язку з різким падінням при
цьому електропровідності розчинів. При високому вмісті солей вирішальним
стає економічний фактор, так як витрата електроенергії зростає пропорційно
кількості іонів, які необхідно видалити. Крім того, перед використанням для
очищення радіоактивних відходів даного методу необхідно попередньо
проводити коагуляцію для видалення зависей та колоїдів, які забивають
мембрану, та гідролізних форм багатовалентних радіонуклідів, які не
видаляються електродіалізом.
Процес ультрафільтрації доцільно застосовувати для очищення рідких
радіоактивних відходів в тому випадку, коли більша частина їх адсорбована
на зависях та колоїдах як самостійний процес або замінити їм стадії
коагуляції та фільтрування перед процесами зворотного осмосу та іонного
обміну.
Складним завданням для очищення є мінералізовані води з підвищеним
солевмістом або, так звані, шахтні води [30]. Особливі труднощі виникають
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при необхідності одночасного видалення невеликих кількостей токсичних
речовин зі зниженням загального солевмісту, що є необхідним у зв'язку з
жорсткими нормами щодо загального вмісту солей у стоках при їх скиданні
до гідрографічної сітки. Вирішення цієї задачі потребує загалом
комплексного підходу з використанням у технологічній схемі різноманітних
хімічних і фізико-хімічних методів.
За складом шахтні води, які відкачують з уранових шахт СхідГЗК,
можна віднести до кальцієво-магнієвого, сульфатно-гідрокарбонатного класу
[30]. Середня концентрація іонів кальцію і магнію знаходиться на рівні 200 і
100 мг/дм3 відповідно, а концентрація сульфатів і бікарбонатів приблизно
дорівнює 600 і 250 мг/дм3 відповідно. При видаленні радіонуклідів
актиноїдного ряду, традиційно застосовують методи співосадження з
використанням як колекторів солей барію чи кальцію. Для очищення
шахтних вод від урану та інших природних радіонуклідів, а також супутніх
важких металів був запропонований реагентний метод з використанням вапна
(вапняного молока) [173]. При цьому уран та інші домішки осаджуються
разом зі змішаним колектором – гідроксидом магнію та карбонатом кальцію.
Згідно технологічної схеми після змішування з 8-10 % вапняним молоком
шахтні води подаються на відстоювання, а після освітлення (вміст зважених
речовин < 20 мг/дм3) верхній шар з відстійників направляється на швидкі
піщані фільтри. Осад з відстійників, що містить уран на рівні товарної руди,
направляється на гідрометалургійну переробку. Очищена вода після
нейтралізації сірчаною кислотою має рН 7,5 – 8,5, а вміст, наприклад, урану в
ній знижується з 1,20 - 5,80 до 0,02 - 0,06 мг/дм3 [30].
Таким чином, існуючі на сьогоднішній день технології переробки
рідких радіоактивних відходів високого та середнього рівнів активності
дозволяють ефективно видаляти радіонукліди техногенного та природного
походження із водного середовища. Проте при виборі методу дезактивації
великих об’ємів малоактивних вод першочерговим стає економічний фактор.
В цьому випадку доцільним є застосування сорбційних технологій із
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використанням сорбентів на основі дешевих природних матеріалів, зокрема
глинистих мінералів або біологічних об’єктів.
1.4 Застосування сорбентів на основі глинистих мінералів при
очищенні вод від радіонуклідів та важких металів
При очищенні великих об’ємів радіоактивно забруднених вод особливу
роль мають економічні аспекти пропонованих технологій. Суттєві переваги
повинні мати технології водоочищення з використанням матеріалів на основі
дешевої та доступної сировини.
Останнім часом для очищення різних типів забруднених вод все
більшого застосування знаходять неорганічні сорбенти, які мають певні
переваги над синтетичними органічними іонообмінниками. Низька вартість
та доступність природних сорбуючих матеріалів (глинистих мінералів,
цеолітів, оксидів та ін.), достатня механічна міцність та хімічна стійкість
обумовлює перспективність застосування цих матеріалів в технології
очищення вод [136, 174].
Вивченню різних аспектів процесів сорбції радіонуклідів на шаруватих
силікатах присвячено значну кількість робіт [120, 136, 174, 175], що
викликано не лише доцільністю використання останніх при очищенні
забруднених рідких середовищ, але й першочерговим значенням природних
мінералів із шаруватою структурою для характеристики процесів міграції
радіонуклідів у грунтах та антифільтраційних композиціях, основними
компонентами котрих вони є.
З метою можливого використання в процесах очищення рідких
середовищ від 137Cs і 90Sr авторами робіт вивчено широке коло природних
сорбентів, представників різних структурних класів шаруватих, шарувато-
стрічкових та каркасних силікатів [120, 174, 176]. Найкращі сорбційні
характеристики по відношенню до радіонуклідів мають шаруваті силікати з
набухаючою структурою (монтморилоніт), а також цеоліти. Слід відмітити,
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що у порівнянні з іншими сорбентами, ці мінерали особливо ефективні при
очищенні вод від радіоактивного цезію, що обумовлено особливостями
будови цих мінералів [177].
У випадку доочищення великих об’ємів вод від ізотопів, які
знаходяться у іоннорозчинному стані, альтернативою дорогим смолам в
іонообмінних фільтрах є застосування шаруватих силікатів в нативному стані
чи гранульованій формі, а також цеолітів та карбонатів в подрібленому стані
[33, 38, 136]. Найбільшою ємністю та селективністю по відношенню до
радіонуклідів стронцію, церію, а особливо цезію з усіх шаруватих силікатів
відзначається вермікуліт. Пластинки цього мінералу не розмокають у воді,
тому він може може бути застосований як в природній формі, так і після
термообробки при 600 – 900 К у вспученому стані. У нативній формі
можливе застосування глауконіту, так як його досить крупні зерна (0,1 - 0,3
мм) також не розмокають у воді [136].
Застосування дисперсних мінералів в іонообмінних фільтрах потребує
їх попередньої грануляції, яка може проводитись як з використанням різних
зв’язуючих речовин органічної та неорганічної природи, так і без введення
добавок шляхом наступної термічної обробки при 800 – 1000 К [38]. Слід
відмітити, що гранулювання порошкоподібних сорбентів призводить до
зниження сорбційних характеристик природних мінералів, і це необхідно
враховувати при виборі необхідних сорбентів для іонообмінних фільтрів.
Аналіз структури глинистих мінералів дозволяє якісно оцінити
природу активних центрів, які можуть знаходитись як на базальних, так і на
бічних гранях кристалів. До них відносяться:
1) атоми кисню тетраедричної сітки;
2) активні центри, обумовлені наявністю нестехіометричних
ізоморфних заміщень в октаедричних чи тетраедричних сітках;
3) обмінні катіони;
4) поляризовані молекули води, зв’язані з обмінними катіонами;
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5) гідрофобні активні центри, обумовлені наявністю на поверхні
сорбованих органічних молекул;
6) гідроксильні групи кислотного та основного характеру;
7) активні центри, обумовлені наявністю різноманітних дефектів
кристалічної структури силікатів [178].
Характерним для глинистих мінералів є їх здатність до утворення
міцних поверхневих комплексів з радіонуклідами та важкими металами.
Формування таких, так званих „внутрішньосферних”, комплексів
відбувається переважно на бічних гранях пластинчастих частинок шаруватих
силікатів за участі кінцевих атомів оксисену октаедричних та тетраедричних
сіток мінералів. Адсорбційна взаємодія на базальній поверхні цих частинок
здійснюється за рахунок тільки кулонівських сил, що виникають через
нескомпенсовані негативні заряди в силікатних структурних пакетах,
обумовлених нестехіометричними ізоморфними заміщеннями типу Al3+ →
Si4+ в кремнекисневих тетраедрах та Mg2+ → Al3+ в алюмокисневих октедрах.
Міцність зв’язку в цих „зовнішньосферних” поверхневих комплексах значно
менша, ніж у „внутрішньосферних”, оскільки атоми металів в них
координують навколо себе молекули розчинника і можуть знаходитися на
значній відстані від поверхні [53, 120, 179].
Важливою специфічною особливістю шаруватих силікатів є їх висока
спорідненість до іонів великих розмірів, при розгляді якої в першу чергу слід
приймати до уваги кристалохімічний фактор. Характерною рисою структури
шаруватих силікатів є наявність дитригональних лунок поверхні, в яких
локалізуються іони великих розмірів, що забезпечує їх ефективну взаємодію
з іонами оксигену, які утворюють гексагони. Висока селективність відмічена
і у випадку цеолітів (клиноптилоліту, морденту та ін.), в структурі яких є 8 –
членні структурні кільця, які відповідають за розміром великим катіонам.
Наявність цього фактору пояснює суттєву різницю у величинах сорбції іонів
цезію та стронцію [180].
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Іонообмінні реакції на бокових гранях шаруватих силікатів відіграють
значну роль в процесах сорбційного очищення вод від радіонуклідів цезію та
стронцію. Даний факт доцільно пояснити на прикладі схожих по природі
поверхні кремнеземів. Надійно встановленим [132] є той факт, що сорбційна
здатність лужних та лужноземельних катіонів на водневих формах різних
кремнеземів при рН ≤ 7 зростає в ряду Li+ < Na+ < K+ < Rb+< Cs+ та Ca2+ < Sr2+
< Ba2+ у відповідності з отриманими для сильнокислотних синтетичних
іонообмінників закономірностями [181]. Проте для натрієвої та кальцієвої
форм силікагелю спостерігається зворотня залежність сорбційної здатності
від кристалографічного радіусу катіона [132].
Аналогічний ефект спостерігається при сорбції катіонів лужних
металів на бокових гранях шаруватих силікатів [182]. Наприклад, для Li –
форми монтморилоніту, основний вклад в обмінну ємність якої вносить
поверхневий заряд на базальних гранях, ряд сорбційної здатності має вигляд:
K+ < Rb+< Cs+. Але внаслідок міграції малих іонів літію в структуру і
нейтралізації нескомпенсованного заряду алюмосилікатної матриці, головну
роль в іонному обміні при прогріві Li – форми починають відігравати активні
центри SiO-Me+ - бічних граней. Як і у випадку кремнезему, це обумовлює
зміну порядку адсорбційної здатності катіонів на протилежний Cs+< Rb+< K+.
До переваг шаруватих силікатів слід також віднести їх здатність міцно
фіксувати радіонукліди, що дуже важливо при захороненні відходів
водоочищення. Монтморилонітові, палигорськітові глини та цеолітний
мінерал клиноптилоліт ефективно видаляють радіонукліди з поверхневих
вод. Проте, не дивлячись на високу селективність останнього по відношенню
до 137Cs, у клиноптилоліту менша швидкість обміну радіонуклідів на мінералі
у порівнянні з монтморилонітом [136].
Для очищення великих об’ємів радіоактивно забруднених вод
перспективним є застосування карбонатвмісних мінералів, поглинання
радіонуклідів якими відбувається за якісно іншим механізмом, ніж у випадку
шаруватих силікатів. Іони стронцію, які мають близькі кристалохімічні
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характеристики з іонами кальцію, які складають основу карбонатвмісних
мінералів, в наслідок інтенсивно протікаючих у водному середовищі
процесів перекристалізації, можуть ізоморфно заміщати їх в структурі
мінералу. Такі процеси особливо інтенсивно протікають на поверхнях зі
значним ступенем дефектності. Це визначає достатньо високу сорбцію
карбонатними мінералами іонів стронцію Наявність глинистих домішок у
складі карбонатних порід обумовлює також видалення 137Cs із забруднених
вод [174].
Крім простих одно- та двозарядних катіонів цезію та стронцію
відповідно, природні глинисті мінерали (монтморилоніт, гідрослюда,
каолініт) та клиноптилоліт ефективно видаляють такі складні, тобто схильні
до гідролізу та комплексоутворення іони, як сполуки урану(VI) [52].
Для покращення сорбційних характеристик природних силікатів
застосовують кислотну активацію, модифікування поверхнево-активними
речовинами, гідротермальну обробку та ін. [183].
Застосування органічних речовин як модифікаторів дає можливість
направленої зміни ліофільності поверхні шаруватих силікатів і, таким чином,
підвищення їх сорбційної здатності по відношенню як до органічних
речовин, так і катіонів та аніонів металів, в тому числі, урану [184 – 188)].
Модифікування поверхні шаруватих силікатів катіонними поверхнево -
активними речовинами (ПАР) дає можливість змінювати їх сорбційні
характеристики в досить широких межах і забезпечує ефективне видалення з
водних розчинів токсикантів, які знаходяться одночасно в катіонних і в
аніонних формах [189 – 191]. Це робить доцільним, наприклад, для охорони
підземних вод, проведення модифікування ґрунтів безпосередньо in situ, з
використанням нагнітаючих свердловин, зі створенням при цьому в ґрунті
зон з підвищеними сорбційними властивостями по відношенню до таких
небезпечних забруднювачів, як уран [26].
Значна увага в останній час приділяється створенню мікро- та
мезопоруватих матеріалів на основі природних силікатів шляхом їх термічної
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обробки та модифікування поверхні, що дає змогу при переході
високодисперсних силікатів у зв'язанодисперсний стан досягти достатньо
високих структурно-сорбційних характеристик для наступного використання
в сорбційній практиці [120, 192, 193].
Синтез такого роду сорбуючих матеріалів на основі природних
глинистих мінералів відкриває значні перспективи у розробці ефективних
технологій очищення радіоактивно забруднених вод. Особливості структури
(значна обмінна ємність) алюмосилікатів дозволяють використання окремих
силікатних пакетів як прекурсорів для одержання високовпорядкованих
поруватих матеріалів. В якості великих за розміром молекул – реагентів, що
здатні заміщати менші за розміром природні обмінні катіони і розсунути
структурні пакети, а також зафіксувати після висушування розширений
міжшаровий простір, можуть бути використані катіонні поверхнево активні
речовини або крупні неорганічні полігідроксокомплекси (ПГК) металів, а
саме: [Al13O4(OH)24(H2O)12]7+, [(TiO2)8(OH)12]4+, [(Zr(OH)2(H2O)4]8+ та ін., що
мігрують в міжшаровий простір шаруватих та стрічково-шаруватих силікатів.
Після термічної обробки утворюється поруватий матеріал з щілиноподібними
порами, розмір яких жорстко фіксується великими неорганічними катіонами
[194 – 196].
Шаруваті глинисті мінерали, що модифіковані
полігідроксокомплексами заліза та алюмінію, мають високу ефективність в
процесах вилучення катіонних та аніонних форм важких металів (урану та
хрому) із забруднених вод [197]. Проведені комплексні дослідження
підтверджують той факт, що введення ПГК алюмінію та заліза в міжшаровий
простір монтморилоніту призводить до збільшення питомої поверхні
матеріалу та підвищення адсорбційних характеристик, які суттєво залежать
від рН водного середовища та типу йону.
Беручи до уваги підвищену селективність до іонів урану(VI)
залізовмісних активних центрів [Fe(O,OH)6] на бічних гранях дисперсних
частинок природних шаруватих силікатів [198], доцільним при його
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вилученні є модифікування алюмосилікатів саме сполуками заліза [125].
Композиційний сорбент на основі бентоніту та оксидів заліза,
одержаний обробкою глини солями заліза та гідроксидом натрію у різних
співвідношеннях, по'єднав в собі адсорбційні та магнітні властивості.
Наявність фази маггеміту (g-Fe2O3) у складі залізовмісних сполук на поверхні
алюмосилікату дозволяє не тільки просто розділяти тверду та рідку фази
після процесу очищення з допомогою магнітних фільтрів, а й покращує
фізико-хімічні властивості силікатного матеріалу. Ефективність вилучення
важких металів з водного середовища синтезованими сорбентами значно
вища у порівнянні з природним зразком, що обумовлено збільшенням
питомої поверхні з 7 до 55 м2/г та мікропоруватості з 0,003 до 0,009 см3/г для
композиту із співвідношенням оксид заліза : бентоніт - 2:1. При цьому
одержані з доступних речовин сорбенти хімічно стійкі і характеризуються
високими адсорбційними властивостями щодо іонів Ni2+, Cu2+, Cd2+ і Zn2+ в
широкому діапазоні рН [199, 200].
Крім оксидів заліза природні глинисті мінерали модифікують
фероціанідами важких металів. Так, композиційний сорбенти на основі
вермікуліту та палигорськіту, які були оброблені фероціанідом міді,
ефективно вилучають радіоактивний цезій із забруднених вод. Абсолютні
величини коефіцієнту розподілу Кd по 137Cs, розраховані на основі ізотерм
сорбції, для модифікованих зразків складають (4…6)·104 см3/г, що більше
чим на порядок перевищує Кd для вихідних зразків [121].
Впродовж останніх років значна увага дослідників в природоохоронній
галузі приділяється нанорозмірному залізу, як перспективному сорбуючому
матеріалу для очищення поверхневих та підземних вод від органічних та
неорганічних забруднень, зокрема важких металів [201 – 207].
Незважаючи на підтверджену багатьма роботами ефективність
нанорозмірного заліза в процесах очищення вод від різноманітних
забруднень, обумовлену високою питомою поверхнею та реакційною
здатністю наночасточок, існують суттєві обмеження для широкого
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застосування його у водоочищенні. Так, синтезоване нанодисперсне Fe0 має
схильність до агрегації та укрупнення часточок, що призводить до
зменшення сумарної питомої поверхні такого роду матеріалів. Крім того,
процеси окислення заліза ускладнюють його зберігання і подальше
використання в технологічних процесах.
Для підвищення стійкості таких порошків застосовують спеціальні
прийоми [208, 209], серед яких одним із найбільш ефективних підходів є
використання в процесі синтезу в якості носіїв глинистих мінералів, що
поєднують високу питому поверхню і реакційну здатність з їх низькою
вартістю [210 – 214]. Крім природних мінералів в якості стабілізаторів
нанодисперсного заліза також застосовують алюмосилікати, модифіковані
різними органічними речовинами [215, 216].
При використанні нанорозмірного заліза для захисту підземних вод
особливо важливим є одержання стійких суспензій на його основі, оскільки
підземні води мають високу мінералізацію, яка впливає на електростатичну
взаємодію між часточками. При цьому застосування шарувато-стрічкових
глинистих мінералів (палигорськіту) є перспективним, оскільки вони здатні
формувати стійкі суспензії у водах із значною іонною силою [217, 218].
Таким чином, розробка нових залізовмісних сорбентів на основі
природних шаруватих силікатів є актуальним напрямком розвитку сучасних
технологій захисту навколишнього середовища. Застосування
нанодисперсного заліза для видалення як катіонних, так і аніонних форм
токсичних елементів, наприклад, важких металів та природних радіонуклідів,
із забруднених вод є перспективним. Однак, через низьку агрегаційну
стійкість його дисперсій можливості широкого використання є обмеженими.
Тому важливим є питання створення з використанням глинистих дисперсій
залізовмісних сорбентів, які відзначалися б поліпшеною стійкістю і вищою
нанорозмірністю активних часточок заліза.
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Висновки до розділу 1
Проведено критичний огляд наукової літератури щодо існуючих методів
очищення вод, які забрудненні важкими металами та радіонуклідами. Показано,
що при очищенні великих об’ємів природних вод від найбільш небезпечних
неорганічних токсикантів, які містяться в дуже малих кількостях у
порівнянні з високими концентраціями інших солей, ефективними є
сорбційні методи.
Встановлено, що очищення поверхневих та підземних вод від
забруднення іонами металів ускладнюється розмаїттям їх можливих форм, в
яких вони можуть знаходитись у водах.
Особливу увагу приділено розробці економічно обґрунтованих
технологій захисту вод від забруднення важкими та радіоактивними
металами з використанням сорбентів на основі природної мінеральної
сировини.
Показано, що з метою підвищення сорбційної здатності природних
глин перспективним є модифікування поверхні алюмосилікатів сполуками
заліза, зокрема, високо реакційноздатним нанорозмірним Fe0,
(окси)гідроксидами заліза (ІІІ) та ін.
Визначено, що на сьогодні потребує вирішення широке коло важливих
питань, котрі стосуються основних фізико-хімічних закономірностей
процесів вилучення радіонуклідів та важких металів із забруднених вод
ефективними і дешевими композиційними матеріалами на основі
модифікованих дисперсій глинистих мінералів.
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РОЗДІЛ 2
ОБ'ЄКТИ ТА МЕТОДИ ДОСЛІДЖЕННЯ
2.1 Об'єкти дослідження
2.1.1 Підготовка природних глинистих мінералів
Об'єктами дослідження в даній роботі вибрані різні представники
шаруватих та шарувато-стрічкових силікатів: монтморилоніт, гідрослюда,
палигорськіт Черкаського родовища та каолініти Глуховецького і
Глухівського родовищ.
Очищення індивідуальних мінералів від домішок кварцу, польових
шпатів, карбонатів, оксидів алюмінію та заліза проводили згідно
загальноприйнятих методик [219, 220]. Чисту фракцію глинистих мінералів
отримували наступним чином: попередньо подрібнену породу засипали в
ємність з дистильованою водою у співвідношенні твердої та рідкої фаз Т:Р =
3:100 та ретельно перемішували з допомогою механічної мішалки до
зникнення грудочок. Після відстоювання суспензії впродовж визначеного
часу (4 – 24 год в залежності від природи мінералу), найбільш
високодисперсну фракцію декантували сифоном в іншу ємність. Рідку фазу
над осадом після відстоювання, зливали, а очищений від домішок природний
зразок центрифугували 10 – 30 хвилин в залежності від природи мінералу та
висушували в керамічних чашках при 60 – 80 °С у сушильній шафі до
постійної маси. Отримані зразки розтирали у порцеляновій ступці,
просіювали через сито до отримання фракції ≤ 0,20 мм та зберігали у
склянках з притертими корками.
Глинисті мінерали в Na – формі отримували шляхом триразової
обробки 1М розчином NaCl очищених природних зразків у співвідношенні
твердої та рідкої фаз Т:Р = 1:20. Витримка суспензії при кожній обробці
складала декілька діб. Після цього проводили багаторазове відмивання
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зразків дистильованою водою до негативної реакції на хлорид-іони у
промивній воді (контролювали якісно по AgNO3). Після відстоювання осад
центрифугували та висушували при 60 – 80 °С у сушильній шафі до
постійної маси. Отримані зразки розтирали у порцеляновій ступці,
просіювали через сито до отримання фракції ≤ 0,20 мм та зберігали у
склянках з притертими корками.
Монтморилоніт та палигорськіт у Fe3+ – формах отримували
триразовою обробкою Na – форм мінералів 1N розчином FeCl3∙6Н2О при
співвідношенні твердої та рідкої фаз Т:Р = 1:20. Після цього проводили
відмивання зразків дистильованою водою до негативної реакції на Fe3+ – іони
(контролювали якісно, проводячи реакцію з KSCN в кислому середовищі).
Отримані Fe3+ – форми монтморилоніту та палигорськіту зберігали у вигляді
суспензії.
2.1.2 Підготовка модифікованих глинистих мінералів
Термічну обробку природних порошкоподібних та гранульованих
(розміром 2 - 3 мм) зразків каолініту Глуховецького родовища та
монтморилоніту Черкаського родовища, які отримували формуванням
пластичної маси із зволожених дисперсних мінералів (вологість W = 23,6 %),
проводили у муфельній шафі в інтервалі температур t = 200 - 900°С протягом
1 - 2 год.
Модифікування поверхні термооброблених зразків глинистих мінералів
проводили солями заліза при їх змішуванні з 1М розчином FeCl3.6H2O у
співвідношенні 1:5. Залізовмісні шари з підвищеною адгезійною здатністю
одержували при додаванні в реакційну суміш водорозчинного Na2SiO3 при
співвідношенні Si/Fe 0,3-0,5 з наступним висушуванням та термічною
обробкою при 120 ˚С – 250 ˚С протягом кількох годин.
Гетит та феригідрит синтезували за модифікованими методикам,
викладеними в роботі [221].
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Для одержання гетиту в пластикову ємкість об’ємом 1 дм3 спочатку
вносили 50 см3 1М розчину FeCl3·6H2O, а потім швидко додавали при
перемішуванні 90 см3 5М розчину КОН. Після чого відразу вливали 860 см3
дистильованої води. Отриманий осад ретельно перемішували, накривали
посуд кришкою та поміщали в сушильну шафу на 20 годин при температурі
70 ºС. Після цього зливали розчин над твердою фазою, осад промивали
декілька разів дистильованою водою від надлишку іонів ОН- та Сl-,
максимально зливали надлишкову воду та висушували при 80 ºС. Після чого
отриманий зразок розтерали і просіювали до одержання фракції ≤ 0,2 мм.
Для синтезу феригідриту до 500 см3 0,2 М розчину FeCl3·6H2O
додавали 330 см3 1М розчину КОН до рН 7 - 8 при перемішуванні.
Отриманий осад декілька разів промивали дистильованою водою та після
відстоювання спочатку максимально зливали рідку фазу, а потім її надлишок
відділяли центрифугуванням. Отриманий зразок висушівали при 80 ºС,
розтерали і просіювали до одержання фракції ≤ 0,2 мм.
Синтез нанорозмірного заліза Fe0 проводили в атмосфері азоту за
модифікованою методикою [222], використовуючи установку, схематичне
зображення якої представлено на рис. 2.1 [223]. В тригорлу колбу вносили
розчин FeCl3∙6H2O об'ємом 100 см3 певної концентрації та при
перемішуванні повільно з допомогою перистальтичного насосу подавали
відновник NaBH4 об'ємом 100 см3 впродовж 1 год. Мольне співвідношення
Fe3+:BH4- складало 1:5,5. Після того, як весь об'єм відновника було
використано, суміш перемішували ще 1 год. Отримане нанорозмірне залізо
відділяли від рідкої фази центрифугуванням, промивали тричі спиртом та
висушували під вакуумом при температурі 60 °С.
Для одержання композиційного сорбенту на основі гетиту та
монтморилоніту наважку Na+ - форми мінералу акуратно при перемішуванні
поміщали в стакан з 1М розчином FeCl3·6H2O (співвідношення Т:Р становило
1:50) та перемішували 40 хвилин з допомогою магнітної мішалки. Після
цього суспензію переносили в пластикову ємкість об’ємом 1 дм3 і спочатку
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швидко додали 90 см3 5М розчину КОН при перемішуванні, а потім відразу
860 см3 дистильованої води. Суміш знову ретельно перемішували, накрили
кришкою та помістили в сушильну шафу на 20 годин при температурі 70 ºС.
Після цього зливали розчин над осадом, який потім промивали декілька разів
дистильованою водою від надлишку ОН- та Сl- іонів, максимально зливали
надлишкову воду, висушували при 80 ºС та розтерали і просіювали до
отримання фракції ≤ 0,2 мм.
Рисунок 2.1 – Лабораторна установка для синтезу нанорозмірного
заліза
Для одержання композиційного сорбенту на основі монтморилоніту,
модифікованого феригідритом, Na+ - форму мінералу акуратно при
перемішуванні поміщали в 0,2М розчин FeCl3·6H2O певного об’єму та
додавали 1М розчин КОН до рН 7 - 8. Отриманий осад декілька разів
промивали дистильованою водою та після відстоювання спочатку
максимально зливали рідку фазу, а потім її надлишок відділяли
центрифугуванням. Отриманий зразок висушували при 80 ºС, розтирали і





Композиційні сорбенти «Fe0 – глинистий мінерал» отримували двома
методами. Згідно першої модифікованої методики [224], проводили
відновлення іонів Fe3+, які знаходяться у іонообмінних позиціях
монтморилоніту (ММТ) чи палигорськіту (ПГ), борогідридом натрію
(NaBH4) в кислому середовищі. Певний об’єм підготовленої суспензії Fe3+ -
форми мінералу з рН = 2 (вміст твердої фази визначали при кожному синтезі)
переносили в тригорлу колбу, в яку подавали NaBH4 з допомогою
перистальтичного насосу при постійному перемішуванні протягом 1 години
та продувці реакційного середовища азотом. Після закінчення додавання
відновника реакційну суміш ще протягом 1 години перемішували. Після чого
отриманий композиційний сорбент (Fe3+/Fe0 – ММТ чи Fe3+/Fe0 – ПГ)
відділяли від рідкої фази центрифугуванням та тричі промивали спиртом.
Отриманий осад висушували під вакуумом при температурі 60°С та
подрібнювали до отримання  фракції ≤ 0,1 мм.
Згідно другої модифікованої методики [225] отримували ряд
композиційних сорбентів «Fe0 – ММТ та Fe0 – ПГ» з різним вмістом Fe0.
Співвідношення залізо (г):глинистий мінерал (г) складало: для
монтморилоніту - 0,01:1; 0,02:1; 0,1:1; 0,2:1; 0,5:1 та 1:1, а для палигорськіту -
0,25:1. Наважку Na - форми монтморилоніту (палигорськіту) заливали
розчином FeCl3∙6H2O (об'єм 100 см3) певної концентрації та перемішували
протягом 30 хвилин на магнітній мішалці. Отриману суспензію (рН = 2)
кількісно переносили в тригорлу колбу та проводили процес відновлення
іонів Fe3+ розчином борогідриду натрію в атмосфері азоту. Після чого
отриманий композиційний сорбент (Fe0 – MMT чи Fe0 – ПГ) відділяли від
рідкої фази центрифугуванням та тричі промивали спиртом. Отриманий осад
висушували під вакуумом при температурі 60°С та подрібнювали до
отримання фракції ≤ 0,1 мм.
Для одержання біомінеральних сорбентів на основі асоціації
мікроводоростей хлорели і сценедесмусу (Chlorella vulgaris і Scenedesmua
asutus – виробник компанія «САТЕР», м. Бар, Вінницька обл.) та
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монтморилоніту глинисту суспензію змішували з біомасою в необхідних
масових співвідношеннях (зразок М1 - 1:1 та зразок М2 - 2:1). Після
витримки протягом декількох діб сорбенти висушували при t = 60 °С,
розтирали та просіювали через сито для отримання фракції ≤ 0,25 мм.
2.1.3 Вихідні водні системи
Очищення вод від забруднення важкими металами (Co(VI), Cr(VI)) та
природними радіонуклідами (U(VI)) з використанням природних глинистих
мінералів та композиційних сорбентів на іх основі вивчали на модельних
розчинах, які готували на дистильованій воді з використанням солей
CoCl2∙6H2O, K2Cr2O7, UO2SO4∙3H2O та 1М розчину NaCl для створення іонної
сили (І = 0,01).
Вплив гідрокарбонатів та карбонатів на процес вилучення металів
сорбуючими матеріалами вивчали на воді, до якої додавали концентрований
розчин NaHCO3 у кількості, необхідній для отримання модельної води з
вмістом HCO3- чи CO32- від 0,001 до 0,01 М.
Дослідження ефективності вилучення важких металів (хрому(VI)) із
використанням силікатів, модифікованих нанодисперсним Fe0 проводили
також на модельній водній системі із підвищеним солевмістом (5,3 г/дм3), що
відповідає хімічному складу підземної води (табл. 2.1) [32].
Таблиця 2.1 – Хімічний склад модельних підземних вод (рН = 8,0).
Складова Сa2+ Mg2+ Na+/K+ NH4+ HCO3- Cl- SO42-
Вміст, мг/дм³ 576 209 370,4 0,75 402 213 2189
Вплив іонів Fe3+ на сорбцію урану(VI) монтморилонітом вивчали на
модельній воді, яку готували на дистильованій воді з додаванням 1М розчину
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NaCl для створення іонної сили та внесенням 0,025М розчину FeCl3·6H2O.
Концентрація іонів заліза у розчині становила 80 мкмоль/дм3 (4,5 мг/ дм3).
Експерименти по ефективності вилучення урану(VI) із застосуванням
нанодисперсного Fe0 та силікатних композиційних сорбентів проводили
також на підземних водах, відібраних зі свердловин біля хвостосховища
відходів переробки уранових руд Східного гірничо-збагачувального
комбінату, що розташоване поблизу м. Жовті Води. Хімічний склад
природних підземних вод із загальною твердістю - 29,0 мг-екв/дм3 та
мінералізацією – 5900 мг/дм3 наведено в табл. 2.2 [32]. При вивченні
сорбційної здатності синтезованих матеріалів вміст урану збільшували в 10 -
100 разів.
Таблиця 2.2 – Хімічний склад підземних вод, мг/дм3 (рН = 7,3)
Складова Uзаг Feзаг Ca2+ Mg2+ Na++K+ HCO3- Cl- SO42- NO3-
Вміст 0,15 0,03 380 120 370 402 315 3200 49
Величину рН модельних розчинів корегували 0,1 М розчинами NaOH
та HCl і контролювали на іономірі И – 160 М. Для моделювання процесів, що
мають місце в реальних забруднених водах з підвищеним вмістом органічних
речовин, були взяті беззольні препарати фульвокислот (ФК) Створення
анаеробних умов здійснювали з допомогою витіснення кисню шляхом
барботування розчинів азотом.
2.2 Методи дослідження
2.2.1 Рентгенофазовий аналіз та ІЧ - спектроскопія
Мономінеральність отриманих зразків природних глинистих мінералів
контролювалась рентгенографічно [226] на дифрактометрі ДРОН-4-07 з
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двома щілинами Соллера з використанням відфільтрованого CuKα-
випромінювання в діапазоні 2–60° (2θ). Розшифрування фазового складу та
інтерпретацію отриманих результатів проводили на основі літературних
даних [227 - 231].
ІЧ - спектроскопічні дослідження сухих концентратів розчинів ФК та
ФК-U(VI) у співвідношенні 100 мг/дм3:100 мкмоль/дм3 були проведені на
Фур'є спектрометрі Spectrum 2000 (Perkin Elmer) в області 4000 – 400 см-1 при
20 - разовому скануванні. Для обробки спектрів використовувалося
програмне забезпечення фірми-постачальника. Зразки змішували з
попередньо прожареним KBr (for spectroscopy, “Aldrich”) у співвідношенні
зразок:KBr (1:100). Розшифрування спектрів та інтерпретацію отриманих
результатів проводили на основі літературних даних [232].
2.2.2 Методи визначення параметрів поруватої структури сорбентів
Параметри поруватої структури природних та гранульованих
термооброблених зразків глинистих мінералів: питому поверхню (Sпит),
сумарний об’єм пор (V), середній радіус пор (r) визначали за методом
Брунауера, Еммета та Теллера (БЕТ) із використанням ізотерм
низькотемпературної адсорбцієї/десорбції азоту при - 196 °С (Quantachrome
Nova 2200e Surface Area and Pore Size Analyzer) [233]. Розрахунки були
проведені з допомогою програмного забезпечення приладу, зокрема,
визначення питомої поверхні та загального об`єму пор – методом БЕТ,
розподіл пор за розміром – методом Барретта-Джойнера-Халенді (Barrett-
Joyner-Halenda, BJH), а розподіл мезо- та мікропор за розміром – методом
Density Functional Theory (DFT).
Перед записом ізотерми зразки вакуумували при кімнатній температурі
30 хвилин та витримували по 5 хвилин після встановлення рівноваги у
кожній точці ізотерми.
59
2.2.3 Методика визначення катіонообмінної ємності мінералів
Катіонообмінна обмінна ємність (КОЄ) глинистих мінералів - одна із
важливих фізико-хімічних характеристик природних силікатів. Більшість
методів її визначення основані на принципі заміщення обмінних катіонів,
які знаходяться на поверхні алюмосилікатів (в основному – це Na+, K+, Ca2+
та Mg2+), іншими катіонами, які не входить до складу обмінного комплексу.
В якості останніх можуть виступати прості іони (NH4+, Co2+, Ва2+), складні
позитивно заряджені комплексні сполуки ([Co(NH3)6]Cl3),
Cu(H2NCH2CH2NH2)2(OH)2), органічні речовини (метиленовий голубий,
гексадецилпірідиній хлорид) та ін. [196].
В даній роботі катіонообмінну ємність глинистих мінералів визначали
по Ва2+ за методикою [234]. Обробку зразків нейтральним розчином
BaCl2·2H2O проводили декілька разів для повного заміщення всіх обмінних
катіонів барієм. Після чого силікати промивали дисильованою водою до
негативної реакції на іони Са2+ у фільтраті. Для цього пробу нагрівали до
кипіння, додавали декілька мілілітрів розчину хромовокислого калію з
концентрацією 5%, відфільтровували осад, який утворився, знову доводили
фільтрат до кипіння, а потім приливали по краплях розчин оксалату натрію.
Відсутність помутніння вказувало на повне витіснення із глинистих
мінералів обмінних іонів кальцію та ін. Відмиті від надлишку реактиву
зразки обробляли титрованним розчином 0,05N сірчаної кислоти, в
результаті чого алюмосилікати насичувались іонами Н+, а витіснений катіон
Ва2+ зв'язувався з іонами SO42-. Надлишок кислоти, який не прореагував з
іонами барію, відтитровували 0,1N розчином лугу, що дозволило знайти
кількість іонів Н+, зв'язаних з поверхнею глинистих мінералів та розрахувати
обмінну ємність.
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2.2.4 Методи визначення електроповерхневих властивостей
Електрокінетичний потенціал є однією з найважливіших характеристик
дисперсних систем, оскільки дає можливість прогнозувати їх фізико-хімічні
властивості, хід процесів модифікування, адсорбції, агрегативної стійкості,
структуроутворення та ін.
Дзета-потенціал можна визначити використовуючи будь-яке із
електрокінетичних явищ, але найбільш поширеним є метод
макроелектрофорезу, який полягає в вимірюванні переміщення межі бокова
рідина/дисперсна система під дією електричного поля з подальшим
використанням рівняння Гельмгольця - Смолуховського. Прилади, що
реалізують метод, принципово відрізняються тим, як подається напруга для
створення електричного поля в суспензії та боковій рідині: в одних –
струмові електроди розташовано в боковій рідині безпосередньо в
електрофоретичній трубці [235], у інших - в електродних камерах, які
агаровими ключами з’єднані з електрофоретичною трубкою [236, 237].
Суттєвим недоліком перших є наявність процесу електролізу бокової рідини
безпосередньо в електрофоретичній трубці та потрапляння його продуктів у
бокову рідину і досліджуваний зразок, що призводить до зміни їх
електропровідності та електрокінетичного потенціалу. Недоліком другої
групи приладів є те, що для розрахунку градієнта електричного поля беруть
значення напруги між струмовими електродами, не враховуючи того, що
суттєва її частина падає на електродних камерах та агарових ключах [238].
Слід також наголосити, що іони хлористого калію із агарових ключів шляхом
дифузії переносяться в досліджувану дисперсну систему та бокову рідину,
змінюючи підчас вимірювання їх електропровідність та електрокінетичний
потенціал [239]. Необхідно відмітити, що нехтування падінням напруги на
електродних камерах та агарових ключах, як і забруднення бокової рідини та
досліджуваного зразка іонами електроліту ключів, призводять до
систематичної похибки визначення електрокінетичного потенціалу , а саме –
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визначені величини завжди менші істинних. Всі згадані прилади зроблені зі
скла, а тому потребують обережного використання, та достатньо складні у
виготовленні, бо мають шліфи (за винятком приладу Чайковського).
Дослідження електроповерхневих властивостей синтезованих
сорбентів, а саме, дзета (ζ) – потенціал та електрофоретичну рухливість (µ),
проводили на модифікованій електрофоретичній установці, позбавленій
названих недоліків (рис. 2.2). Її принципова відмінність від відомих полягає в
тому, що, для підведення напруги для створення електричного поля в
суспензії та боковій рідині, замість агарових ключів, традиційно
приготовлених на концентрованих розчинах KCl (від 10-1 М до насичених),
використано агарові ключі, приготовлені на основі дисперсійного
середовища досліджуваної колоїдної системи (на практиці концентрація його
знаходиться в межах 10-1 – 10-4 М). Таким чином підвищується точність
визначення, оскільки виключено дифузійний переніс хлористого калію із
агарових ключів у досліджувану дисперсну систему, що в процесі
вимірювання призводило до зміни електропровідності бокової рідини та
електрокінетичних властивостей системи.
Крім того, трубки 1та 2 виготовлені з гнучкого, прозорого полімерного
матеріалу. Заглушка 3 виготовлена з полімеру і запобігає потраплянню
бокової рідини або зразка суспензії в ліву частину трубки 2. Через отвір 4
електрофоретичну трубку заповнюють боковою рідиною та суспензією.
Ключі 5 являють собою скляні трубки, заповнені агаровим гелем,
приготовленим на основі бокової рідини зразка суспензії, а не на розчині
КСІ. Електродні камери – це хімічні стаканчики, заповнені розчином
сульфату міді(II). Струмові електроди виготовлені з міді. Потенціальні
електроди хлор-срібні або платинові, розташовані в електрофоретичній
трубці вище нижнього зрізу агарових ключів. При такому розташуванні
потенціальні електроди знаходяться в еквіпотенціальному об’ємі бокової
рідини, що забезпечує високу точність визначення градієнта електричної
напруги в суспензії. Перемикач 12 та вольтметр 13 дають можливість
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вимірювати напругу між потенціальними електродами, а також між
потенціальними та струмовими.
1 – U-подібна електрофоретична трубка, 2 – внутрішня трубка, 3 - заглушка,
4 – отвір, 5 – агарові ключі, 6 – електродні камери, 7 – струмові електроди, 8
– потенціальні електроди, 9 – кран регулювання подачі зразка суспензії та
бокової рідини, 10 – ємність для зразка суспензії та бокової рідини, 11 –
джерело постійного струму, 12 – двопозиційний перемикач, 13 – вольтметр з
високим вхідним опором (не менше107 Ом)
Рисунок 2.2 – Функціональна схема приладу для визначення
електрокінетичного потенціалу методом макроелектрофорезу
Таким чином, доповнення приладу потенціальними електродами з
указаним розташуванням та використання бокової рідини для агарового гелю
забезпечують зменшення систематичної похибки і більш точне визначення
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електрокінетичного потенціалу, а конструкція проста у виготовленні та
зручна в роботі.
Знаючи градієнт потенціалу електричного поля в суспензії (Е, В·м-1) та
швидкість руху частинок, можна вирахувати електрофоретичну рухливість
(µ, м2·с-1·В-1) та величину дзета - потенціалу частинок (ζ, мВ).
Електрофоретична рухливість характеризується відстанню, яку долають
частинки за одну секунду, рухаючись під дією електричного поля, що має
градієнт напруги 1 В·см-1.
В даній роботі електрофоретичну рухливість (µ) визначали
макроскопічним методом, в основу якого покладено вимірювання швидкості
пересування межі суспензія/контактна рідина та розраховували за формулою:
µ = h·L/Е·τ, (2.1)
де E – різниця потенціалів, під дією якої створюється електричне поле, В/м
L – довжина електрофоретичної трубки (відстань між кінцями агарових
місточків по осі трубки), см
τ – тривалість дії електричного поля, с
h – відстань, на яку перемістилася межа суспензія/контактна рідина, см
Електрокінетичний потенціал (ζ) визначали за формулою Гельмгольця-
Смолуховського:
ζ = η·µ/ε·ε0, (2.2)
де η і ε – відповідно, в’язкість та діелектрична постійна дисперсійного
середовища;
ε0 – електрична стала.
Підготовка зразків для визначення електрокінетичних властивостей
включала наступне: суспензії монтморилоніту та свіжосинтезованого
феригідриту (об’єм – 50 cм3) обробляли ультразвуком (частота – 22 кГц).
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Інтенсивність випромінювання для алюмосилікату складала 12,4 Вт/см2,
тривалість обробки – 3 хв, а для феригідриту – 2,5 Вт/см2 та 30 с відповідно.
Композиційний сорбент Fe0 – MMT диспергуванню не піддавали. Всі зразки
відмивали та приводили у рівновагу з розчином NaCl (10-2 М): залізовмісні
матеріали феригідрит і Fe0 – MMT промивали 6 разів, змінюючи розчин після
перемішування та відстоювання, а ММТ – 5 разів з центрифугуванням при
2400g протягом 12 хвилин. Відмивання сорбентів закінчували, коли
електропровідність розчину після промивання відрізнялась від такої для
розчину NaCl (10-2 М) не більш ніж на 3 %.
2.2.5 Методи визначення реологічних властивостей глинистих
дисперсій
Реологічні властивості дисперсій палигорськіту (ПГ) вивчали з
допомогою ротаційного віскозиметра «Rheotest-2» (Німеччина) з
термостатуванням зразків при 25 ºС.
Вихідну суспензію з масовою концентрацією палигорськіту 20%
попередньо обробляли з допомогою диспергатора УЗДН-2Т ультразвуком
частотою 22 кГц та інтенсивністю випромінювання 12 Вт/см2. Тривалість
обробки складала 10 хвилин. В процесі обробки зразок охолоджували. Після
цього до підготовленої суспензії палигорськіту вносили розчин хлориду
заліза (FeСl3·6H2O) визначеної концентрації. Кількість іонів Fe3+, необхідного
для модифікування, визначали відносно катіонообмінної ємності (КОЄ)
мінералу. Було приготовлено три зразки: вихідний палигорськіт – зразок ПГ,
модифікований при співвідношенні КОЄ/Fe3+ 1:1 – зразок ПГ(1):Fe0(1) та при
співвідношенні КОЄ/Fe3+ 1:5 – зразок ПГ(1):Fe0(5). Після внесення
визначеної кількості FeСl3·6H2O суспензію перемішували певний час на
магнітній мішалці, а потім проводили процес відновлення іонів Fe3+
борогідридом натрію а атмосфері азоту аналогічно методу, описаному в п.
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2.1.2. Після додавання розчину заліза та відновника суспензія мала масову
концентрацію палигорськіту 8%.
2.2.6 Методи визначення сорбційних характеристик
Сорбцію важких металів та радіонуклідів глинистими мінералами та
композиційними силікатними сорбентами проводили в статичних умовах при
кімнатній температурі та заданій іонній силі при безперервному струшуванні
зразків протягом 1 год (об’єм водної фази - 50 см3, наважка сорбенту - 0,1
(0,5) г). Після встановлення адсорбційної рівноваги водну фазу відділяли
центрифугуванням та визначали в ній рівноважну концентрацію металу
спектрофотометричним методом на приладі UNICO 2100UV з використанням
реагенту нітрозо-R-солі довжині хвилі 520 нм для кобальту [240],
дифенілкарбазиду при довжині хвилі 540 нм для хрому [241] та реагенту
Арсеназо ІІІ при довжині хвилі 670 нм для урану [242, 243].
Величину сорбції металів (а, мкмоль/г) розраховували за формулою:
а = (С0 – Ср) · V/m, (2.3)
де С0 та Ср – вихідна та рівноважна концентрація металу, мкмоль/дм3;
V – об’єм розчину, дм3;
m – маса наважки сорбенту, г
2.2.7 Методики визначення важких іонів Со (ІІ), Сr(VI) та U(VI)
Для визначення концентрації кобальту(ІI) використовували методику,
описану в роботі [240]. До аліквотної частини розчину, внесеної в мірну
колбу об’ємом 25 см3, додавали 1 см3 1М соляної кислоти, 2,5 см3 розчину
0,1% нітрозо-R-солі, 2,5 см3 30% розчину ацетату натрію, кип’ятили протягом
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1 хвилини, охолоджували, доводили дистильованою водою до риски та
перемішували. Оптичну густину розчину вимірювали при λ = 520 нм
відносно розчину реагентів. Товщина поглинального шару становила 2 см.
Вміст Со(ІI) визначали за калібрувальним графіком, для побудови
якого в мірні колби місткістю 25 см3 вносили певні кількості робочого
розчину CoCl2∙6H2O, отримуючи при цьому діапазон концентрацій хрому у
пробі: 0,02 – 0,25 мкмоль.
Для визначення концентрації хрому(VI) використовували методику,
описану в роботі [241]. Аліквотну частину нейтрального розчину вносили в
мірну колбу об’ємом 50 см3. Після цього додавали 0,5 см3 H2SO4 (1:1) та 0,15
см3 концентрованої H3PO4, доливали дистильованою водою до риски і
перемішували. Після додавання 1 см3 0,5 % спиртового розчину
дифенілкарбазиду пробу ще раз ретельно перемішували. Через 10 хвилин
вимірювали оптичну густину при 560 нм відносно розчину реагентів.
Вміст Сг(VI) визначали за калібрувальним графіком, для побудови
якого в мірні колби місткістю 50 см3 вносили певні кількості робочого
розчину K2Cr2O7, отримуючи при цьому діапазон концентрацій хрому у
пробі: від 0,02 мг/дм3 – 1,00 мг/дм3. Товщина поглинального шару становила
3 см, а довжина хвилі λ = 560 нм.
Для визначення концентрації урану(VI) використовували
фотометричний метод аналізу. Рівноважні концентрації визначали за двома
методиками.
Перша методика [242] була використана для визначення урану(VI) в
чистих модельних розчинах. До аліквоти досліджуваного розчину (2-10 см3)
додавали 2,5 см3 0,5М НCl та 2 см3 0,1 % розчину арсеназо III, після чого
пробу доводили дистильованою водою до мітки в мірній колбі ємністю 25
см3 та ретельно перемішували. Оптичну густину визначали з допомогою
спектрофотометра при λ = 670 нм та товщині поглинального шару 1 см
відносно розчинів реагентів. Межа виявлення урану складала 0,5 мкмоль/см3,
а відносна похибка - ± 4%. Концентрацію урану у вихідному розчині
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визначали за калібрувальним графіком, який будували для урану в інтервалі
концентрацій від 1 до 10 мкмоль/см3.
Другу методику [243] застосовували у випадку визначення урану при
аналізі розчинів, які моделювали забруднені підземні води. Щоб уникнути
впливу іонів, що заважають визначенню урану, аналіз проводили в сильно
кислому середовищі. До проби, що містить уран, спочатку додавали 10 см3
спеціально підготовленої 12N НNO3, а потім вносили 2 см3 0,25% розчину
арсеназо III. Об'єм проби доводили до мітки водою в мірній колбі ємністю 25
см3 та вимірювали оптичну густину розчину при λ = 670 нм та товщині
поглинального шару 1 см відносно розчинів реагентів.
2.2.8 Математична обробка експериментальних даних
Для оцінки достовірності отриманих експериментальних даних
застосовували статистичні методи обробки отриманих результатів [244].
Кількість визначень в середньому дорівнювала 5 при статистичній
вірогідності Р = 0,95.
Математичну обробку результатів експериментів проводили по такій
схемі:




– знаходили одиничне відхилення:
XXX ii −=∆ , (2.5)
– перевіряли відповідність отриманих відхилень умові 0=∆∑ iX ;
– вираховували квадрати відхилень 2)( iX∆ ;
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– виявляли та виключали промахи;













– задавались значенням надійності α = 0,95;
– находили з таблиць коефіцієнт Стьюдента tα,n  для заданих n та α;
– знаходили похибку результатів вимірювання:
Xn StEX , ==∆ , (2.8)




Результати обробки експериментальних даних представлені в додатку Б.
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РОЗДІЛ 3
ОЧИЩЕННЯ ВОД ВІД СПОЛУКУ УРАНУ З ВИКОРИСТАННЯМ
ТЕРМООБРОБЛЕНИХ ГЛИНИСТИХ МІНЕРАЛІВ
3.1 Очищення вод від сполук U(VI) з використанням
термооброблених дисперсних глинистих мінералів
В розділі 1 було показано, що перспективним напрямком в процесах
очищення природних вод від різноманітних неорганічних забруднень є
застосування шаруватих та шарувато - стрічкових силікатів, які поєднують
достатньо велику ефективність з низькою вартістю. В той же час процеси
формування поруватої структури при термічній обробці дисперсій, яка є
основною операцією при одержанні гранульованих сорбентів на основі
природних силікатів, вивчені недостатньо. Це не дозволяє ціленаправлено
підійти до регулювання сорбційних властивостей таких матеріалів і утримує
їх широке застосування в технології водоочищення та, в тому числі, в
процесах очищення вод від природних радіонуклідів. В зв’язку з цим,
вивчення особливостей структуроутворення та визначення можливостей
варіювання параметрів поруватої структури шаруватих силікатів в процесі
термообробки, а також сорбції іонів U(VI) на термоактивованих шаруватих
силікатах є актуальним.
Для вивчення процесів одержання гранульованих матеріалів на основі
глинистих мінералів температурна обробка зразків була проведена в
діапазоні 400 – 900 °С. Дані рентгенографічного аналізу (рис. 3.1 – 3.4)
вказують на те, що термічна обробка призводить до поступового ослаблення
інтенсивності всіх характеристичних рефлексів на дифрактограмах. Це
свідчить про руйнування кристалічної структури мінералів при підвищених
температурах і їх перехід в рентгеноаморфний стан.
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Рисунок 3.1 – Дифрактограми вихідного (1) та термообробленого
при 600 ºС (2) і 900 ºС (3) монтморилоніту Черкаського родовища
Рисунок 3.2 – Дифрактограми вихідного (1) та термообробленого
при 600 ºС (2) і 900 ºС (3) каолініту Глуховецького родовища
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Рисунок 3.3 – Дифрактограми вихідного (1) та термообробленого
при 600 ºС (2) і 900 ºС (3) каолініту Глухівського родовища
Рисунок 3.4 – Дифрактограми вихідного (1) та термообробленого
 при 600 ºС (2) і 900 ºС (3) палигорськіту Черкаського родовища
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Першочергове значення при вивчені оптимальних умов проведення
адсорбційних експериментів має час встановлення сорбційної рівноваги.
Процес вилучення іонів урану(VI) алюмосилікатами можна умовно розділити
на декілька стадій: дифузію радіонукліду з розчину до поверхні сорбенту,
сорбцію на зовнішній поверхні мінералу та дифузію по внутрішнім
структурним каналам глинистих часток. Враховуючи характер структури
природних силікатів та розміри катіонів урану, саме остання з них може бути
лімітуючою та суттєво впливати на кінетику процесу сорбції.
На рис. 3.5 – 3.9 приведені залежності величин сорбції U(VI) від часу




















1 – вихідний, 2 – 200 ºС, 3 – 600 ºС, 4 – 900 ºС




















1 – вихідний, 2 – 200 ºС, 3 – 600 ºС, 4 - 900ºС



















1 – вихідний, 2 – 200 ºС, 3 – 600 ºС, 4 – 900 ºС




















1 – вихідний, 2 – 200 ºС, 3 – 600 ºС, 4 – 900 ºС




















1 – вихідний, 2 – 200 ºС, 3 – 600 ºС, 4 – 900 ºС
Рисунок 3.9 – Кінетика сорбції U(VI) на палигорськіті
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Отримані дані вказують на те, що процес сорбції U(VI) як природними,
так і термічно обробленими глинистими мінералами, протікає досить швидко
і більша частина металу (понад 90%) при заданих умовах проведення
експерименту (СU = 100 мкмоль/дм3, рН = 6,0, V/m = 500, І = 0,01М NaCl)
зв’язується із сорбентами впродовж перших 30 хвилин, а після 1 години
контакту величина сорбції практично не змінюється. Незважаючи на те, що
дана залежність спостерігається для всіх досліджуваних мінералів незалежно
від їх кристалохімічної структури, слід відмітити, що температура обробки
силікатних дисперсій знижує величину сорбції урану. Так, суттєвий вплив на
ступінь вилучення металу спостерігається для всіх мінералів лише після
термообробки при 900º С, що обумовлено зменшенням не тільки кількості
активних іонообмінних центрів в структурі силікатів в процесі
дегідроксилізації, а й питомої поверхні за рахунок незворотної агрегації
часток і втратою ними здатності до набухання у водних розчинах.
Таким чином, отримані результати вказують на те, що процес
сорбційної рівноваги у вивчених нами системах «уран – термооброблений
глинистий мінерал» встановлюється впродовж 1 год, а підвищена
температура обробки практично не впливає на кінетику процесу вилучення
металу.
Відомо, що сорбційні процеси для сполук урану мають складний
перебіг у зв’язку з можливістю його існування в поверхневих водах не тільки
у формі ураніл-іонів UO22+, а і у вигляді як позитивно заряджених, так і
нейтральних, або навіть негативно заряджених продуктів гідролізу [48].
Залежність величин сорбції U(VI) на глинистих мінералах від рН має
екстремальний характер з максимальними значеннями в нейтральному
середовищі, для якого характерний високий ступінь дисоціації Si(Al)OH груп
на бічних гранях часток мінералу, відповідальних, в основному, за
сорбційний процес, і при наявності при цьому позитивно заряджених ураніл -
іонів в якості основної форми урану(VI) [52].
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З іншого боку при гідролізі ураніл іону UO22+ утворюється ряд його
гідроксокомплексів UO2OH+, (UO2)3(OH)5+, (UO2)4(OH)7+ та ін. (рис. 3.10)
[32], при цьому по мірі зміни величини рН від кислої області до лужної
частка іонів уранілу, що добре зв'язуються негативно зарядженими групами
на бічних гранях зменшується, а кількість нейтральних та негативно
заряджених гідроксокомплексів, які не сорбуються, зростає. Це і обумовлює
екстремальний характер отриманих кривих залежності величин сорбції від
рН.
Рисунок 3.10 – Розподіл форм урану (VI) в чистих водних розчинах
Сорбційні характеристики термооброблених при різних температурах
(200ºС – 900ºС) силікатів щодо U(VI) було досліджено в широкому діапазоні
концентрацій (50 – 800 мкмоль/дм3). Ізотерми сорбції, отримані при рН 6,




















1 – вихідний, 2 – 200 ºС, 3 – 600 ºС, 4 - 900ºС
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1 – вихідний, 2 – 200 ºС, 3 – 600 ºС, 4 – 900 ºС



















1 – вихідний, 2 – 200 ºС, 3 – 600 ºС, 4 – 900 ºС,
Рисунок 3.15 – Ізотерми сорбції U(VI) на палигорськіті
Отримані експериментальні дані вказують на те, що термообробка
природних мінералів при підвищених температурах (600ºС і більше)
призводить до зниження величин сорбції урану(VI). Проте, суттєве
зменшення сорбційної здатності спостерігається лише при 900 ºС, а обробка
при 200 ºС практично не впливає на сорбційну здатність мінералів.
Так, термічна обробка монтморилоніту із структурною граткою, яка
розширюється в процесі сорбції полярних молекул, призводить до значних
змін в структурі, що впливає на характер сорбції іонів урану. Як видно із
ізотерм сорбції (рис. 3.11), при підвищенні температури термообробки
спостерігається суттєве зменшення кількості сорбованої речовини, що
пов'язане, в першу чергу, із втратою структурою цього мінералу здатності до
міжшарового набухання і, таким чином, зниженням величини активної
поверхні, що може приймати участь в іонному обміні. Основна частина іонів
урану, таким чином, зв'язується на термічно обробленому монтморилоніті на
бічних гранях частинок мінералу з утворенням міцних поверхневих
комплексів.
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Для природної гідрослюди, яка має з однієї сторони жорстку
структурну решітку, а з іншої - високу дисперсність часточок, значення
величин максимальної адсорбції урану на всіх зразках дещо нижчі, чим для
монтморилоніту (рис. 3.12), що обумовлено особливостями її структури.
В свою чергу, каолініти Глуховецького та Глухівського родовищ, для
структури яких характерною є також жорстка структурна решітка,
відрізняються сорбційною здатністю щодо іонів урану навіть на вихідних
зразка. Так, для глуховецького каолініту максимальна адсорбція складає 50
мкмоль/г, а для глухівського – 120 мкмоль/г, що обумовлено недосконалістю
структури та високою обмінною ємністю останнього. З рис. 3.13 та 3.14
можна побачити, що термічна обробка цих мінералів при 600 ºС призводить
до значного зниження адсорбційної здатності, у порівнянні з вихідними
зразками, але вже подальша обробка при 900 ºС зменшує ступінь вилучення
урану, проте різниця величин сорбції між цими зразками та обробленим при
600 ºС не така значна.
В свою чергу, вплив температури обробки на сорбційну здатність
шарувато-стрічкового силікату (палигорськіту) за даних умов починає
проявляти себе лише при температурі 900 ºС, що призводить до зменшення
величини сорбції урану практично в 2 рази (рис. 3.15). Така фізико-хімічна
поведінка мінералу обумовлена наявністю цеолітних каналів в його
структурі, які містять молекули води двох типів: зв’язані з ненасиченими
іонами на бокових стінках каналів (координаційно зв’язана вода) та не
зв’язані з кристалографічними місцями (цеолітна вода). Молекули цеолітної
води видаляються із палигорськіту при 100 - 110 ºС без змін в структурі
мінералу, а молекули координаційно зв’язаної води починають видалятися
при 150 ºС і їх повне видалення відбувається лише при 350 – 380 ºС, в
результаті чого утворюється безводна модифікація мінералу, для якої є
характерним відсутність цеолітних каналів [136].
Вплив складу розчину на сорбцію іонів урану природними мінералами,
а саме гідрокарбонатів, карбонатів та іонів Fe3+ показано на прикладі
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шаруватого алюмосилікату монтморилоніту. Відомо, що залізовмісні
сорбційні центри [Fe(O,OH)6] на бічних гранях дисперсних частинок
природних шаруватих силікатів мають підвищену селективність до іонів
урану(VI) [146]. Тому доцільним при вилученні U(VI) з водних середовищ
було дослідити вплив іонів Fe3+, які завжди є присутніми як у поверхневих,
так і підземних водах. На рис. 3.16 представлені ізотерми сорбції U(VI) на
монтморилоніті із розчинів, які містять 10-3 М та 10-2 М іонів НСО3- та СО32-



















1 – СFe3+ = 80 мкмоль/дм3, рН = 6,2; 2 – без карбонатів (рН = 6,0),
3 – С(НСО3-) = 10-3 М (рН = 6,7), 4 – С(СО32-) = 10-2 М (рН = 9,8)
Рисунок 3.16 – Ізотерми сорбції U(VI) на монтморилоніті
Отримані дані вказують на те, що присутність у водних розчинах
карбонатів призводить до значного зменшення величини сорбції урану, за
рахунок утворення в лужному середовищі нейтральних та негативно
заряджених форм урану та комплексних сполук з СО32-, таких як
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[UO2(CO3)3]4- та [UO2(CO3)2(H2O)2]2- [18, 19], які практично не сорбуються на
негативно заряджених часточках силікатів.
Іони заліза за даних умов проведення експерименту практично не
впливають на максимальну величину сорбції. Проте, при невисоких вихідних
концентраціях урану в розчині (50 – 300 мкмоль/дм3) спостерігається
збільшення величини сорбції у порівнянні з сорбцією урану з розчину без
іонів Fe3+ (рис. 3.16, крива 2), що може бути обумовлено можливістю
утворення на поверхні мінералу складних комплексів (>Fe)UO22+.
Таким чином, з отриманих експериментальних данних можна зробити
висновок, що термообробка дисперсних глинистих мінералів впливає на їх
сорбційну здатність щодо сполук U(VI). Суттєве зменшення ефективності
вилучення природного радіонукліду із вод спостерігається на зразках,
оброблених високих температурах (900 ºС). Проте, враховуючи невисокий
вміст U(VI) у природних водах, навіть, при підвищеному вмісті карбонатів,
сорбенти на основі термооброблених природних мінералів є перспективними
при очищенні підземних вод від забруднення важкими металами та
радіонуклідами.
3.2 Очищення вод від сполук U(VI) з використанням
термооброблених гранульованих шаруватих силікатів
Розробка ефективних сорбуючих матеріалів для захисту водного
басейну від забруднення природними радіонуклідами, які б поєднували в собі
високу сорбційну здатність та доступність, не втрачає своєї актуальності у
зв’язку з необхідністю пошуку економічно доцільних технологій
водоочищення великих об’ємів вод. Нами досліджена можливість
застосування в якості сорбентів для видалення урану(VI) термоактивованих
гранульованих шаруватих силікатів різної кристалохімічної структури –
каолініту Глуховецького родовища та монтморилоніту Черкаського
родовища.
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Встановлено, що найнижча температура формування міцних
водостійких структур в зразках глин складає 600 °С.
Досліджено вплив термічної обробки порошків та гранул глинистих
мінералів на їх порувату структуру. Аналіз ізотерм сорбції та десорбції азоту
на вихідних природних мінералах та термооброблених гранульованих
силікатах (рис. 3.17 – 3.20), а також обрахованих параметрів поруватої
структури (табл. 3.1) доводять, що в процесі термообробки та гранулювання
каолініт та монтморилоніт набувають розвинену вторинну мезопоруватість.
При цьому спостерігається незначне зменшення питомої поверхні та об’єму
пор.
Крім того, аналіз ізотерм сорбції азоту на природних силікатах показав,
що вони відносяться до різних типів ізотерм за класифікацією БЕТ [233]. Так,
































Рисунок 3.18 − Ізотерми сорбції (1) та десорбції (2) на гранульованому
































Рисунок 3.20 – Ізотерми сорбції (1) та десорбції (2) на гранульованому
термообробленому при 600 ºС монтморилоніті
При цьому, відмінність між ними полягає в тому, що для
гранульованого термообробленого при 600 ºС зразку при співвідношенні
тиску до тиску насичених парів (Р/Р0) 1,0 об'єм адсорбованого азоту на 1 г
зразку в 2,4 рази більше, чим для вихідного мінералу. В свою чергу, для
вихідного та гранульованого термообробленого при 600 ºС монтморилоніту
спостерігається IV тип ізотерм з петлею гістерезисну, площа якої
збільшується майже в 2 рази для гранульованого зразку. Вигляд отриманих
ізотерм сорбції азоту на шаруватих силікатах та їх гранульованих формах, а
також параметри поруватої структури та розподіл пор за радіусами,
приведені в табл. 3.1, показали, що в процесі термообробки та гранулювання
шаруватих силікатів вони набувають розвинену вторинну поруватість. Проте
формування вторинної поруватої структури для каолініту та монтморилоніту
відбувається по-різному. Це проявляється у збільшенні сумарного об’єму пор
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для гранульованого термообробленого каолініту у 2,3 рази, середнього
радіусу пор в 2,5 рази, кількості мезопор та їх широкого розподілу за
радіусами в області 2,8 – 30,0 нм. У випадку монтморилоніту для
гранульованої термообробленої форми у порівнянні з вихідним зразком має
місце більше у порівнянні з каолінітом зменшення Sпит., незмінність об’єму
пор 0,08 см3/г, деяке збільшення середнього радіусу пор, наявність також, як і
для вихідної форми, вузького розподілу мікропор при 1,2 нм та мезопор при
2,5 нм, яке збільшується за абсолютною величиною, і широкої області 2,0 –
30,0 нм розподілу мезопор.
Таблиця 3.1 – Параметри поруватої структури вихідних та термооброблених
при 600 ºС гранул каолініту та монтморилоніту









r1 r2 r1 r2
Каолініт
(порошок) 13,3 0,03 4,3 2,0 4,9 – 15,4 2,6 4,4 – 8,9
Каолініт
(гранули) 12,7 0,07 10,7 1,8 – 2,8 2,8 – 30,0 2,8 5,5 – 9,2
Монтморилоніт
(порошок) 89,2 0,08 1,8 1,38 – 1,9 2,8
Монтморилоніт
(гранули) 72,1 0,08 2,2 1,2 2,0 – 30,0 1,2 2,5
Поряд з параметрами поруватої та особливостями кристалічної
структури на сорбційну здатність шаруватих силікатів в розчині має вплив
хімія поверхні мінералів, наявність та концентрація обмінних центрів, а
також рН середовища.
Відомо, що величина рН в значній мірі впливає на стан іонів U(VI) у
водних середовищах [18]. Залежність величини сорбції U(VI) вихідними та



















1 – вихідний монтморилоніт; 2 – вихідний каолініт;
3 – монтморилоніт (600 ºС); 4 – каолініт (600 ºС)
Рисунок 3.21 – Вплив рН на сорбцію U(VI) глинистими мінералами
Отримані експериментальні дані вказують на те, що для термічно
оброблених зразків, як і для вихідних мінералів, спостерігається
екстремальний характер залежності величин сорбції сполук урану(VI) від рН.
Такий перебіг процесу сорбції обумовлений як особливостями хімії поверхні
мінеральних сорбентів, так і формами знаходження самого U(VI) у водних
розчинах при різних рН. Так, в області низьких значень сорбція U(VI) для
каолініту та монтморилоніту незначна, до рН 3,5 вона не перевищує 7
мкмоль/г при вихідній концентрації U(VI) в розчині 100 мкмоль/дм3. При
низьких значеннях рН дисоціація поверхневих гідроксильних груп
зменшується, тому, не дивлячись на те, що за цих умов уран знаходиться у
вигляді позитивно зарядженого ураніл – іону UO22+, величина сорбції
незначна. По мірі збільшення рН сорбція урану зростає. З однієї сторони, це
обумовлено різними формами знаходження іонів U(VI) у водних розчинах
[245], а з іншої, особливостями хімії поверхні глинистих мінералів [246].
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Внаслідок того, що збільшується ступінь дисоціації поверхневих
гідроксильних груп бокових граней, вони приймають участь в іонному обміні
і вже при нейтральних рН спостерігається максимальна сорбція для каолініту
та монтморилоніту [247]. При подальшому підвищенні рН ≥ 6,5, коли в
розчині переважають нейтральні та позитивно заряджені гідроксо- та
карбонатні комплекси іонів U(VI) (UO2OH+, (UO2)3(OH)5+, UO2(OH)2,
UO2CO3, (UO2)CO3(OH)3- та ін. [198, 248, 249]), адсорбція різко падає як у
видку вихідних мінералів, так і термооброблених. Величини адсорбції іонів
U(VI) для термічно обробленого каолініту нижчі, чим для монтморилоніту і
максимум адсорбції для останнього припадає на слабокислу область рН (рис.
4.23), що можна пояснити різницею в параметрах поруватої та кристалічної
структур після термообробки.
На рис. 3.22 та рис. 3.23 приведені ізотерми сорбції урану(VI) у водних
розчинах на вихідних, термооброблених (600 ºС) та гранульованих (600 ºС)

















1 – вихідний; 2 – термооброблений при 600 º С;
3 – гранульований (600º С)



















1 – вихідний; 2 – термооброблений при 600 ºС;
3 – гранульований (600º С)
Рисунок 3.23 – Ізотерми сорбції урану на монтморилоніті
З приведених залежностей можна побачити, що адсорбція іонів U(VI)
вихідними мінералами вища, чим термообробленими та гранульованими
зразками. В результаті термічної обробки при температурах вище 500 ºС
відбувається видалення активних гідроксильних груп мінералів, питома
поверхня зменшується, відповідно падає ємкість обміну.
Отримані результати вказують на те, що максимальна величина сорбції
іонів U(VI) на термооброблених при 600 ºС зразках суттєво нижча, чим на
вихідних мінералах. Для каолініту вона зменшується з 57 до 34 мкмоль/г, для
монтморилоніту – з 80 до 50 мкмоль/г. Це обумовлено тим, що при
підвищенні температури активації коагуляційні контакти мінералів
переходять у конденсаційні, а потім і в кристалізаційні, що супроводжується
перебудовою структури та зменшенням кількості доступних сорбційних
центрів [250 – 252]. Крім того, як було показано раніше, зменшення загальної
питомої поверхні для гранульованого термічнообробленого монтморилоніту
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(табл. 3.1) та концентрації активних центрів призводить до зниження величин
сорбції. Не дивлячись на це, на гранульованих глинистих мінералах величина
сорбції складає 11 мкмоль/г для каолініту та 12 мкмоль/г для
монтморилоніту, що дає можливість їх застосування в якості сорбуючих
матеріалів в інженерних фільтраційних спорудах для захисту водного
басейну від забруднення природними радіонуклідами.
Таким чином, в ході експериментальних досліджень проведено
порівняльний аналіз параметрів поруватої структури дисперсій шаруватих
силікатів каолініту та монтморилоніту. Показано, що термічна обробка та
гранулювання приводять до утворення розвиненої вторичної поруватості.
Встановлено взаємозв’язок між зміною параметрів поруватої структури при
термообробці глинистих мінералів та їх сорбційною здатністю по
відношенню до іонів U(VI) в розчинах. Показана перспектива можливого
застосування гранульованих каолініту та монтморилоніту для видалення
сполук U(VI).
Висновки до розділу 3
Показано, що термообробка дисперсних глинистих мінералів впливає
на їх сорбційну здатність щодо сполук U(VI). Встановлено, що суттєве
зменшення ефективності вилучення природного радіонукліду із вод
спостерігається на зразках, оброблених високих температурах (900 ºС).
Вивчено вплив аніонів та катіонів на ефективність вилучення урану з
розчинів та встановлено, що при підвищеному вмісті карбонатів, сорбенти на
основі термооброблених природних мінералів є перспективними при
очищенні підземних вод від забруднення важкими металами та
радіонуклідами.
В ході експериментальних досліджень проведено порівняльний аналіз
параметрів поруватої структури дисперсій шаруватих силікатів каолініту та
монтморилоніту. Показано, що термічна обробка та гранулювання приводять
до утворення розвиненої вторинної поруватості. Встановлено взаємозв’язок
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між зміною параметрів поруватої структури при термообробці глинистих
мінералів та їх сорбційною здатністю по відношенню до іонів U(VI) в
розчинах.
Досліджено сорбційну здатність поруватих гранульованих силікатних
матеріалів по відношенню до іонів U(VI) в розчинах. Показано, що на ступінь
очищення вод від природних радіонуклідів впливає рН водного середовища.
Встановлено, що величина сорбції для гранульованих сорбентів щодо сполук
U(VI) суттєво знижується при підвищенні температури обробки.
Доведено перспективність можливого застосування гранульованих
шаруватих мінералів каолініту та монтморилоніту в інженерних




ОЧИЩЕННЯ ВОД ВІД ІОНІВ Со(ІІ), Cr(VI) ТА U(VI) З
ВИКОРИСТАННЯМ ГЛИНИСТИХ МІНЕРАЛІВ, МОДИФІКОВАНИХ
НАНОРОЗМІРНИМ Fe0
4.1 Очищення вод від іонів Со2+ та Cr(VI) з використанням
природних силікатів, модифікованих нанорозмірним Fe0
Нанорозмірне залізо Fe0 ефективно вилучає із забруднених вод
органічні речовини та іони металів за рахунок розвиненої поверхні та високої
реакційної здатності. Проте дослідження його структури з допомогою різних
спектроскопічних та мікроскопічних методів аналізу вказують на схильність
нанодисперсного Fe0 до агрегації в процесі синтезу та поступового окислення
за звичайних умов, що ускладнює зберігання і подальше його використання в
технологічних процесах [253 - 255]. Для підвищення стійкості таких
порошків користуються спеціальними прийомами, зокрема, застосовують в
процесі синтезу різноманітні прекурсори (полімери, поверхнево - активні
речовини, цеоліти, смоли, активоване вугілля та глинисті мінерали), які
запобігають не лише швидкому окисленню Fe0, а й покращують фізико-
хімічні та структурно-механічні властивості одержаних композиційних
сорбентів [256]. Серед вище перерахованих, одним із найбільш ефективних
підходів є використання в процесі синтезу природних глинистих мінералів,
які поєднують високу питому поверхню і реакційну здатність зразків з їх
низькою вартістю [212, 224].
Крім того, одним із нових перспективних in situ методів захисту
підземних вод є використання водних чи водно-органічних дисперсій
нанорозмірного Fe0, які через нагнітальні свердловини закачуються в
забруднені шари грунту. Суспензія реакційно активного нанодисперсного
заліза при цьому виступає ефективним донором електронів [111]. Для
надання стійкості таким дисперсіям у природному водному середовищі
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необхідно використовувати різні методи стабілізації, наприклад,
застосовувати в процесі синтезу глинисті мінерали.
На рис. 4.1 представлені дифрактограми неорієнтованих зразків
композиційних сорбентів на основі монтморилоніту з нанесеним на
поверхню шаром нанорозмірного заліза Fe0. Для порівняння наведена
дифрактограма вихідного монтморилоніту.























1 - Na – ММТ; 2 - Fe0 – ММТ (0,1:1)
Рисунок 4.1 – Дифрактограми природного та модифікованого
монтморилоніту
На рентгенограмі, яка відповідає вихідному глинистому мінералу
(крива 1, рис. 4.1 ) спостерігається серія базальних рефлексів 1,252; 0,315;
0,253 нм та лінії двомірної дифракції – 0,447; 0,256; 0,224 нм. Наявність на
порошкових рентгенограмах вказаних дифракційних відбитків є характерним
для смектитів [226, 229], а вузькі та інтенсивні лінії з міжплощинною
відстанню 0,425; 0,334; 0,245 нм відносяться до кварцу.
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Як видно з дифрактограми, після нанесення шару нанорозмірного
заліза на поверхню монтморилоніту (рис. 4.1, крива 2) з'являються
дифракційні лінії при 2θ від 44,9° і 35,8°, які вказують на наявність
кристалічних фаз нульвалентного заліза (α-Fe), оксиду заліза (FeO) та гетиту
(FeOОН) при менших значеннях 2θ [226, 229].
Численними дослідженнями достовірно встановлено, що при
відновленні сполук Fe2+ та Fe3+ борогідритом натрію (NaBH4) утворюються
нанорозмірні часточки заліза, які складаються з ядра (Fe0) та захисної
оксидної оболонки (FeО, Fe2О3, FeООН та ін.) товщиною 3 – 5 нм, фазовий
склад якої залежить від умов синтезу, розміру часточок та умов їх зберігання.
Проте, схильність нанодисперсних часточок до агрегації у зв’язку з високою
поверхневою енергією та реакційною здатністю приводить до утворення
флокул, які можуть досягати розмірів мікрометра. При цьому окремі Fe0 -
ядра розмежовані між собою внутрішньою тонкою (~1 нм) оксидною
плівкою, яка покриває відразу кілька часточок [257, 258]. Поверхня цієї
плівки містить гідроксильні групи, які виступають активними сорбційними
центрами зв’язування іонів металів подібно адсорбції на (окси)гідроксидах.
Крім того, оксидний шар має властивості напівпровідника, тому процес
переносу заряду до ядра частинки при певних умовах відбувається відносно
легко у зв’язку з малою товщиною плівки та наявністю дефектів, що дає
можливість швидкому перебігу процесів відновлення на поверхні частинки.
Завдяки цьому нанорозмірне залізо в залежності від величини рН водного
середовища може поводити себе за певних умов або як оксид і утворювати
складні комплексні сполуки із забруднювачами різної хімічної природи, або
як метал, тобто проявляти відновлювальні властивості [259].
Водні суспензії одержаних порошкоподібних композиційних сорбентів
на відміну від вихідного монтморилоніту представляють собою нестійкі
дисперсні системи. Це обумовлено тим, що властивості поверхні частинок
нанорозмірного Fe0, які нанесені на силікат, суттєво відрізняються від
властивостей вихідного зразку.
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Так, експериментальне визначення електрокінетичного потенціалу для
компонентів композиційного сорбенту – чистого монтморилоніту і
(окси)гідроксиду заліза(ІІІ), що вкриває нанодисперсну частинку Fe0, значно
відрізняються між собою і, навіть, мають різні знаки -30 мВ і +56 мВ,
відповідно (табл. 4.1) [254, 260]. Величина ξ – потенціалу для
композиційного сорбенту знаходиться між тими двома значеннями і складає -
20 мВ , що свідчить про мозаїчну структуру поверхні одержаних матеріалів:
базальні поверхні плоских гексагональних частинок монтморилоніту можуть
бути щільно вкриті шаром нанорозмірного заліза, в той час як бічні грані
залишаються невкритими. Така структура поверхні з наявністю різних за
своєю хімічною поведінкою функціональних груп визначає і сорбційні
властивості одержаних сорбентів [260, 261].


















Na – ММТ 0,50 284 - 2,4 - 30
(Окси)гідроксид
заліза(ІІІ)
0,10 275 4,4 56
Fe0 – MMT 0,25 319 - 1,6 - 20
*Дисперсійне середовище – водний розчин NaCl (10-2 М).
Ефективність очищення вод від забруднення катіонами металів з
використанням монтморилоніту, модифікованого нанорозмірним залізом,
була вивчена нами на прикладі іонів Со2+.
Першочергове значення при вивчені оптимальних умов проведення
адсорбційних експериментів має час встановлення сорбційної рівноваги.
Тому була вивчена кінетика процесів сорбції Co(II) природним
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монтморилонітом та нанорозмірним Fe0  (I = 0,01, CCo(II) = 850 мкмоль/дм3).

















1 – Na - MMT, 2 – нанорозмірне Fe0
Рисунок 4.2 − Кінетика сорбції Со2+ при рН = 6,0
Отримані дані (рис. 4.2) вказують на достатньо високу швидкість
протікання сорбційних процесів в системі «композиційний матеріал – Со2+».
Так, вже за 10 – 15 хвилин видаляється більше 90 % іонів Со2+, а 1 години
цілком достатньо для досягнення сорбційної рівноваги. Ця тривалість
сорбційних експериментів і була використана в подальших дослідженнях.
Вивчення впливу рН на процеси сорбції іонів Со2+ композиційним
сорбентом, як і вихідним силікатом, показало, що величина сорбції катіонів
зростає при підвищенні рН до 4,5 та практично не змінюється в
нейтральному і слабколужному середовищі (рис. 4.3). Це обумовлено
дисоціацією функціональних груп на поверхні сорбентів, яка є незначною у
кислому середовищі та досягає свого максимуму в нейтральному діапазоні
рН. З іншого боку, іони Со2+ схильні до утворення гідроксидних форм при



















1 – Na – ММТ, 2 – нанорозмірне Fe0, 3 - Fe0 – ММТ (0,1:1)
Рисунок 4.3 – Вплив рН на сорбцію Со2+ сорбційними матеріалами
Такий характер відповідних залежностей визначається природою
функціональних груп на поверхні сорбентів, що обумовлюють сорбцію
катіонів. Як відомо [32, 194], іонообмінна ємність глинистих мінералів
обумовлена активними центрами як на базальних поверхнях частинок (за
рахунок нестехіометричних ізоморфних заміщень в структурних пакетах),
так і на бічних гранях (внаслідок утворення Si – OH та Al – OH груп по
розірваних хімічних зв’язках). Природа зв’язування катіонів за тими двома
типами активних центрів є різною: електростатична для іонів, що
локалізуються біля базальних поверхонь, і іонно-ковалентна – для таких біля
бічних граней. Останнє обумовлює характер залежності величин сорбції від
рН: дисоціація поверхневих функціональних груп на поверхні сорбентів,
головним чином, OH – груп є незначною у кислому середовищі та досягає
свого максимуму в нейтральному діапазоні рН.
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На рис. 4.4 представлені ізотерми сорбції іонів Со2+ композиційними
матеріалами. Для порівняно показано також залежності величин адсорбції
Со(ІІ) монтморилонітом та нанорозмірним залізом Fe0 від рівноважної


















1 – Na – ММТ, 2 – нанорозмірне Fe0, 3 – Fe0 – ММТ (0,1:1)
Рисунок 4.4 – Ізотерми сорбції Со2+ сорбентами при рН = 7,0
Встановлено, що при модифікуванні поверхні монтморилоніту
частинками нанорозмірного заліза сорбційна здатність одержаних зразків
щодо іонів кобальту суттєво підвищується. Як видно з кривих ізотерм сорбції
Со2+, максимальні значення, одержані для композиційного сорбенту (820
мкмоль/г), значно перевищують такі для нанорозмірного Fe0 (580 мкмоль/г)
та монтморилоніту (200 мкмоль/г).
Це обумовлено збільшенням кількості активних центрів зв’язування
катіонів в композиційному сорбенті, перш за все, за рахунок гідроксильних
OH- – груп в тонких оксидно-гідроксидних плівках на поверхні наночастинок
Fe0.
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Таким чином, композиційні сорбенти на основі шаруватих силікатів та
нанодисперсного заліза ефективно видаляють катіони металів із забруднених
вод.
Складність сорбційного видалення іонів хрому(VI) обумовлена тим, що
він у водних розчинах знаходиться в аніонних формах (Cr2O72-, HCrO4-,
Cr3O102-, Cr4O132-, CrO42- та ін.), які погано сорбуються на сорбентах -
катіонообмінниках. Це обумовлює практично відсутність вилучення
хрому(VI) з використанням монтморилоніту. Ступінь вилучення значно
підвищується для композиційних сорбентів, в склад яких входить
нанорозмірне залізо. В першу чергу, це пов’язано з високою реакційною
здатністю композиційних матеріалів, один із складових яких - Fe0, має високі
відновлювальні властивості:
Fe0 → Fe2+ + 2e, E0 = - 0,440 B, (4.1)
Fe2+ → Fe3+ + e, E0 = + 0,771 B. (4.2)
Іони хрому(VI) у відновлювальному процесі можуть відновлюватись до
значно менш токсичного тривалентного стану:
Сr2O72- + 14H+ + 6e ↔ 2Cr3+ + 7H2O, E0 = + 1,33 В. (4.3)
При визначенні фізико-хімічних особливостей очищення природних
вод від забруднення хромом(VI) з використанням композиційних сорбентів
на основі глинистих мінералів, модифікованих нанорозмірним залізом, було
досліджено вплив основних факторів на процес сорбції, а саме: часу контакту
сорбентів із розчином, рН водного середовища, присутності гідрокарбонат -
іонів та підвищеного вмісту солей. Ефективність вилучення хрому
модифікованими силікатними матеріалами порівнювали з сорбційною
здатністю синтезованого нанорозмірного Fe0.
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Визначальне значення ролі дисперсності частинок Fe0 в процесах
сорбції хрому(VI) підтверджується ізотермами сорбції, які були отримані при



















1 – Fe0 ( ≤ 0,1 мм); 2 – Fe0 – Merck (10 мкм);
3 – синтезоване Fe0 ( ≤ 100 нм)
Рисунок 4.5 − Ізотерми сорбції Cr(VI) Fe0 різної дисперсності
Отримані дані вказують на те, що максимальна величина сорбції хрому
дослідженими зразками Fe0 закономірно зростає із підвищенням
дисперсності порошкоподібних матеріалів і для нанорозмірного заліза
становить 100 мкмоль/дм3 при рН 6,0. Проте, як було викладено вище,
незважаючи на значну сорбційну здатність нанодисперсного Fe0, основною
проблемою його практичного застосування є схильність до агрегації часточок
за рахунок високої реакційної здатності, що призводить до зменшення
питомої поверхні синтезованих сорбентів.
Тому було вивчено ефективність очищення вод від забруднення
хромом(VI) з використанням силікатних матеріалів, модифікованих
нанорозмірним залізом, які отримували додаванням в процесі синтезу
природних глинистих мінералів (монтморилоніту та палигорськіту). В табл.
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4.2 представлено склад композитів та вказано метод їх одержання (повний
опис див. розділ 2).
Таблиця 4.2 – Назва та склад композиційних сорбентів
Композиційний сорбент Метод синтезу
Монтморилоніт
Fe3+/Fe0 – ММТ
Відновлення іонів Fe3+, які
знаходяться в іонообмінних позиціях
мінералу (метод №1)
Fe0 – ММТ (0,01:1)
Fe0 – ММТ (0,02:1)
Fe0 – ММТ (0,07:1)
Відновлення іонів Fe3+ при різному
масовому співвідношенні Fe0 (г) та
мінералу (г) (метод №2)
Палигорськіт
Fe3+/Fe0 – ПГ (метод №1)
Fe0 – ПГ (0,25:1) (метод №2)
Для визначення оптимальних умов сорбції хрому залізовмісними
матеріалами було вивчено вплив часу контакту сорбентів із розчином. На














1 – нанорозмірне Fe0; 2 – Fe0 – ММТ (0,01:1)
Рисунок 4.6 – Кінетика сорбції Сr(VI) залізовмісними сорбентами
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Вивчення кінетики взаємодії водних розчинів сполук Сr(VI) з
синтезованими сорбентами показало, що процес протікає досить інтенсивно
(рис. 4.6). За перші 15 – 30 хвилин сорбується більша частина хрому, а після
1 год контакту величина адсорбції практично не змінюється. При цьому
композиційний сорбент проявляє кращі сорбційні властивості, ніж чисте
нанорозмірне залізо, навіть, при невисокому вмісті Fe0. Це обумовлено тим,
що додавання глинистих мінералів у процесі синтезу такого типу сорбентів
підвищуює сорбційну здатність отриманих композитів за рахунок збільшення
їх дисперсності у зв’язку із зменшенням агломерації часточок
нанорозмірного заліза та підвищенням при цьому питомої поверхні
модифікованих сорбентів [256].
Процес вилучення іонів хрому(VI) матеріалами на основі
монтморилоніту та нанорозмірного заліза можна умовно розділити на
декілька стадій: дифузію аніону хрому з розчину до поверхні сорбенту,
сорбцію на зовнішній поверхні (тонкій оболонці із змішаних оксидів заліза)
та дифузію через захисний оксидний шар до ядра частинки Fe0 з подальшим
відновленням хрому(VI) до хрому(III). Враховуючи хімію поверхні
нанодисперсного заліза, найбільш вірогідним в окислювальному середовищі
є вилучення аніонів хрому за рахунок утворення складних сполук типу
CrxFe1-x(OOH) в результаті процесів сорбції [262]. Проте, при очищенні
підземних вод та створенні анаеробних умов, найбільш ймовірним буде
складний сорбційно-відновлювальний механізм цього процесу.
Відомо, що сорбція Cr(VI) суттєво залежить від рН, що обумовлено
різними аніонними формами знаходження металу у водному середовищі. На
рис. 4.7 зображена діаграма існування іонів Cr(VI) в розчині [206].
З рис. 4.7 можна побачити, що основними формами існування Cr(VI) у
водному середовищі є HCrO4- та CrO42-. При рН < 4 домінуючою формою є
HCrO4-, а при рН > 9 переважають хромат - іони.
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Рисунок 4.7 – Діаграма існування іонів Cr(VI) в розчині
Вплив рН на сорбцію хрому (ССr(VI) = 650 мкмоль/дм3) залізовмісними















1 – нанорозмірне Fe0; 2 – Fe0 – ММТ (0,01:1)
Рисунок 4.8 – Вплив рН на сорбцію Сr(VI) сорбентами
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З рис. 4.8 можна побачити, що при підвищенні рН сорбційна здатність
сорбційних матеріалів знижується, проте, вплив рН на величину сорбції
хрому(VI) композиційним сорбентом менший. Це пов’язано з як формами
існування хрому в розчині, так і властивостями поверхні залізовмісних
сорбентів. Зменшення величин сорбції хрому при підвищенні рН пов’язано з
властивостями поверхні залізовмісних сорбентів. У водному середовищі
оксигідроксиди заліза, які, як відомо, покривають тонким шаром ядро
синтезованого Fe0, хімічно взаємодіють з молекулами води, що приводить до
процесів протонування та депротонування поверхневих функціональних
груп. При цьому поверхня може бути як позитивно (>OH2+), так і негативно
(>O-) зарядженою в залежності від рН водного розчину. В кислому і
нейтральному середовищі поверхня частинок нанодисперсного заліза має
позитивний заряд (рН ізоелектричної точки знаходиться біля 8), що
обумовлює добру сорбцію аніонних форм хрому. З підвищенням рН, при
переході в лужну область, відбувається зміна заряду поверхні до
негативного, що і є причиною зменшення величин сорбції.
Враховуючи те, що рН ізоелектричної точки нанорозмірного заліза біля
8, то в слабко лужному середовищі відбувається зміна заряду поверхні, і стає
можливим формування поверхневих комплексів з катіонами металів.
Можливість подальшого проходження процесу відновлення залежить від
величини стандартного електродного потенціалу іону металу, який виступає
в ролі забруднювача. Так, якщо значення потенціалу у катіона металу менше
або ж близьке до значення потенціалу заліза E0(Fe), то на поверхні частинки
відбувається сорбція даного катіону. При значенні величини потенціалу лише
дещо більше від значення E0(Fe), можлива як сорбція, так і відновлення, а
якщо потенціал значно більше від E0(Fe), то можливий лише процес
відновлення [263].
На рис. 4.9 та рис. 4.10 представлені ізотерми сорбції хрому
композиційними сорбентами з нанесеним шаром нанорозмірного заліза, які
були одержані різними методами. Згідно першого методу (№ 1) шар
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нанорозмірного заліза на поверхні монтморилоніту одержували
відновленням іонів Fe3+, які знаходились в іонообмінних позиціях мінералу
(зразок Fe3+/Fe0 - ММТ), а другого (№ 2) - шар нанорозмірного заліза на
поверхні монтморилоніту одержували відновленням іонів Fe3+, які вносили у
різному масовому співвідношенні до глинистого мінералу відповідно.
З рис. 4.9 можна побачити, що ефективність вилучення хрому із водних
середовищ композиційними силікатними матеріалами, модифікованими
нанорозмірним залізом, суттєво залежить від величини рН водного
середовища. Так, величина максимальної адсорбції хрому при рН 4,0 майже у


















1 – Na – ММТ (рН = 7,0), 2 – Fe3+/Fe0 - ММТ (рН 7,0),
3 – Fe3+/Fe0 – ММТ (рН 4,0)
Рисунок 4.9 – Ізотерми сорбції Сr(VI) зразками Fe3+/Fe0 – ММТ
Так, як сорбція аніонів хрому монтморилонітом незначна, а наявність
нанодисперсного заліза, навіть у кількості рівній катіонообмінній ємності
(КОЄ) мінералу, значно підвищує адсорбційну здатність сорбенту, нами було
вивчено вплив кількості внесеного заліза на ефективність одержаних
матеріалів.
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Характерною рисою одержаних композиційних сорбентів є
екстремальний характер залежності сорбційних характеристик від вмісту
найбільш реакційно здатного компоненту – Fe0. Як видно з кривих ізотерм
сорбції Сr(VI), максимальні значення одержані для композиційного сорбенту
(350 мкмоль/г), що значно перевищує такі для вихідного монтморилоніту (16
мкмоль/г) (рис. 4.10).
Таким чином, монтморилоніт, модифікований нанорозмірним залізом,
ефективно видаляє хром(VI) із водного середовища при рН 7,0, що вказує на



















1 – Na – ММТ, 2 – Fe0 – ММТ (0,01:1), 3 – Fe0 – ММТ (0,02:1),
4 – Fe0 – ММТ (0,5:1); 5 – Fe0 – ММТ (0,1:1)
Рисунок 4.10 – Ізотерми сорбції Сr(VI) сорбентами при рН 7,0
Цікаво порівняти отримані експериментальні дані із сорбційною
здатністю палигорськіту, модифікованого нанодисперсним Fe0. На рис. 4.11
представлені дифрактограми неорієнтованих зразків композиційних
сорбентів на основі палигорськіту з нанесеним на поверхню шаром
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нанорозмірного заліза Fe0. Для порівняння також наведена дифрактограма
вихідного палигорськіту.
На рентгенограмі, яка відповідає вихідному глинистому мінералу (рис.
4.11, крива 1) спостерігається серія базальних рефлексів 1,07; 0,64; 0,417 нм
та лінії двомірної дифракції – 0,542; 0,449; 0,254 нм. Наявність на
порошкових рентгенограмах вказаних дифракційних відбитків є характерним
для палигорськітів. Після нанесення шару нанорозмірного заліза на
поверхню шарувато-стрічкового силікату (рис. 4.11, крива 2) на
дифрактограмах з'являються рефлекси, які вказують на наявність в складі
композиційного сорбенту кристалічних фаз нульвалентного заліза (α – Fe),
оксиду заліза (FeO), а також гетиту (FeOOH) [229].





















1 – Na – ММТ; 2 – Fe0 – ПГ (0,1:1)
Рисунок 4.11 – Дифрактограми природного та модифікованого палигорськіту
Було вивчено вплив рН на сорбцію хрому(VI) палигорськітом,
модифікованим Fe0. Для порівняння було досліджено залежність сорбції
хрому мікро - та нанорозмірним залізом. Встановлено, що вилучення хрому
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даними матеріалами ефективніше в кислому середовищі, проте, сорбційна
здатність дещо зменшується при переході в нейтральний та слабо лужний
діапазон рН. Це обумовлено як формами знаходження хрому(VI) в розчині,
так і властивостями поверхні залізовмісних матеріалів при різних рН.
На рис. 4.12 представлені ізотерми сорбції хрому зразками
палигорськіту, модифікованого нанорозмірним залізом, отриманими за двома
різними методиками: Fe3+/Fe0 – ПГ – шар нанорозмірного заліза на поверхні
мінералу одержували відновленням іонів Fe3+, які знаходились в
іонообмінних позиціях мінералу, а Fe0 – ПГ (0,25:1) - шар нанорозмірного
заліза на поверхні мінералу одержували відновленням іонів Fe3+, які вносили

















1 – Са – ПГ , 2 – Fe0 – ПГ (0,25:1), 3 – Fe3+/Fe0 – ПГ
Рисунок 4.12 − Ізотерми сорбції Cr(VI) сорбентами при рН 6,0
Експериментальні дані вказують на те, що підвищеною сорбційною
здатністю, незважаючи на значно менший вміст заліза (~ у 17 разів),
відрізняється зразок, одержаний відновленням іонів Fe3+, які знаходились в
іонообмінних позиціях мінералу (метод №1), що обумовлено високою
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дисперсністю природного палигорськіту та його структурою. При додаванні
заліза в кількості значно більшій, ніж катіонообмінна ємність мінералу
утворюється композит, який складається із палигорськіту з шаром
нанорозмірного заліза та окремих часточок Fe0, які за рахунок високої
адсорбційної здатності утворили агломерати, зменшивши при цьому питому
поверхню сорбенту.
Необхідною передумовою успішного застосування сорбентів для
очищення природних вод від сполук хрому(VI) є розгляд питання про їх
ефективність за наявності підвищеного вмісту неорганічних солей, що
особливо актуально для підземних вод. На рис. 4.13 представлені ізотерми
сорбції хрому із модельних вод, які імітують поверхневі води з
концентрацією НСО3- рівною 250 мг/дм3 та підземні води з підвищеним

















1 – І = 0,01 по NaCl; 2 – вміст НСО3- – 250 мг/дм3; 3 – солевміст – 5,3 г/дм3
Рисунок 4.13 − Ізотерми сорбції Cr(VI) Fe3+/Fe0 – ПГ при рН 6
Отримані дані вказують на те, що адсорбційна здатність палигорськіту,
модифікованого нанорозмірним залізом, знижується при підвищеному вмісті
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солей, проте, навіть, при наявності значної кількості конкуруючих катіонів та
аніонів у водному розчині ефективність даного сорбенту висока.
4.2 Очищення вод від сполук U(VI) з використанням природних
силікатів, модифікованих нанорозмірним Fe0
Приведені результати дослідження ефективності очищення вод від
забруднення катіонами та аніонами металів з використанням силікатних
сорбентів, модифікованих нанорозмірним залізом, показали, що
композиційні матеріали на основі природних мінералів мають підвищену
адсорбційну здатність та можуть бути застосовані при вилучені іонів металів
із водного середовища. Тому нами було вивчено деякі особливості процесу
видалення природного радіонукліду (урану) із забруднених вод
синтезованими сорбуючими залізовмісними матеріалами. Для запобігання
можливого окислення Fe0 всі сорбційні дослідження проводили в анаеробних
умовах (в атмосфері азоту) з іонною силою І = 0,01 по NaCl. Крім того,
використовували отримані раніше експериментальні дані, а саме, було
прийнято, що час встановлення сорбційної рівноваги становить 1 год при
співвідношенні твердої та рідкої фаз 1:500.
Перебіг процесів очищення вод від сполук урану(VI) композиційними
сорбентами подібний такому для сполук хрому(VI) і відбувається за
сорбційно-відновлювальним механізмом.
Так, дані, представлені на рис. 4.14, вказують на те, що на процес
вилучення урану, як і для хрому (рис. 4.5), суттєво впливає розмір часток
дисперсного заліза. Синтезоване нанорозмірне Fe0 ефективно вилучає уран із
водного середовища і величина максимальної адсорбції при рН 6,2 становить
320 мкмоль/г, а більш грубо дисперсне комерційне залізо значно гірше




















1 – нанорозмірне Fe0,
2, 3 – Fe0 (≤ 0,1 мм) в атмосфері азоту та на повітрі відповідно
Рисунок 4.14 – Ізотерми сорбції U(VI) Fe0 при рН 6,2
Показано, що композиційний сорбент, що містить 10% нанорозмірного
Fe0, проявляє значно вищу сорбційну здатність, чим природний силікат. Як
видно з кривих ізотерм сорбції U(VI), максимальні значення одержані для
композиційного сорбенту (180 мкмоль/г), що значно перевищує такі для
монтморилоніту (80 мкмоль/г) (рис. 4.15). В той же час, зразки з більшим
вмістом заліза, як і у випадку з хромом(VI), мають гірші сорбційні
властивості, хоча і суттєво кращі, ніж чистий монтморилоніт. Іони урану(VI)
при цьому можуть відновлюватись до урану(IV), який у водному розчині,
утворюючи малорозчинний гідроксид, випадає в осад:
UO22+ + 4H+ + 2e ↔ U4+ + 2H2O, E0 = +0,327 B. (4.4)
Модифікування глинистих мінералів (монтморилоніту, палигорськіту)
нанодисперсним Fe0 приводить до значного покращення сорбційних
властивостей природних силікатів.
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Так, дані, представлені на рис. 4.15, вказують на те, що величина
максимальної адсорбції урану композиційним сорбентом на основі
монтморилоніту (співвідношення Fe0 до монтморилоніту складає 0,1:1) при
рН 6,2 становить 170 мкмоль/г, що майже в 3 рази перевищує таку для
чистого мінералу. В той же час, зразки з більшим вмістом заліза (0,5 г на 1 г
мінералу), як і у випадку з сорбцією хрому (рис. 4.10), мають гірші сорбційні

















1 – Fe0 – ММТ (0,1:1); 2 – Fe0 – ММТ (0,5:1); 3 – Na – ММТ
Рисунок 4.15 – Ізотерми сорбції U(VI) зразками модифікованого
монтморилоніту при рН 6,2
Відмінності в сорбційних властивостях отриманих композиційних
сорбентів обумовлені різним співвідношенням вмісту нанодисперсного заліза
до катіонообмінної ємності мінералу. Так, при вмісті Fe0 ≤ КОЄ утворюється
високодисперсний сорбуючий матеріал з шаром реакційноздатного
нанорозмірного заліза, а при вмісті Fe0 > КОЄ екрануюча дія монтморилоніту
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проявляється слабше і чим більше внесено заліза, тим вона менша. Це
пов’язано з утворенням композиційних матеріалів, які містять частину
закріпленого на поверхні мінералу Fe0, яка відповідає КОЄ монтморилоніту,
та окремі агломерати просто відновленого заліза. Тобто, внесення іонів Fe3+ в
кількості значно більшій, чим КОЄ монтморилоніту, призводить до
утворення матеріалів з меншою питомою поверхнею за рахунок природної
здатності високодисперсних часточок Fe0 до агрегації, що зменшує
адсорбційні властивості одержаних сорбентів [212, 224].
В свою чергу, палигорськіт з нанесеним шаром нанодисперсного Fe0 у
кількості, яка відповідає катіонообмінній ємкості мінералу, проявляє вищу
сорбційну здатність, чим природний силікат (рис. 4.16), але нижчу, чим
композиційні сорбенти на основі монтморилоніту, що обумовлено значно




















1 – Са – ПГ; 2 – Fe3+/Fe0 – ПГ
Рисунок 4.16 − Ізотерми сорбції (U(VI) сорбентами на основі палигорськіту
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Адсорбція урану нанорозмірним Fe0 суттєво залежить від
електростатичної взаємодії між зарядженими функціональними групами
оксидно-гідроксидної плівки на поверхні частинок заліза та складними
іонами U(VI) в розчині. При вилученні сполук урану нанодисперсним Fe0
можливе утворення складних поверхневих комплексів [264]:
≡ FeOH + UO22+ ↔ ≡ FeO - UO2+ + H+
≡ 2FeOH + UO22+ ↔ (≡ FeO)2UO20 + 2H+
Формування саме таких складних комплексних сполук на поверхні
модифікованих глинистих мінералів є однією з головних причин
ефективного видалення небезпечних токсикантів з забруднених вод.
Експерименти по ефективності вилучення урану з застосуванням
нанодисперсного Fe0 проводили також на підземних водах, відібраних зі
свердловин біля хвостосховища відходів переробки уранових руд Східного
гірничо-збагачувального комбінату, що розташоване поблизу м. Жовті Води.
Як свідчать результати аналізу (див. розділ 2), ці підземні води мають
підвищену мінералізацію (до 6,0 г/дм3), а також містять суттєві кількості як
неорганічних аніонів (НСО3- – 0,4 г/дм3, SO42- – 3,2 г/дм3), так і урану (Uзаг –
0,15 мг/дм3).
Зразки свіжевиготовленого нанодисперсного заліза показують найвищу
ефективність щодо вилучення іонів урану(VI) з розчинів, що значно
перевищує таку для гетиту та природного монтморилоніту (рис. 4.17). Проте
їх активність швидко падає з часом і після 10 - добового зберігання
ефективність по відношенню до іонів урану зменшується вдвічі. Для
свіжеприготовлених стабілізованих зразків Fe0, що були синтезовані з
використанням монтморилоніту в якості темплати (рис. 4.17, крива 3)
характерна дещо нижча ефективність, проте їх активність зберігається
впродовж тривалого часу і навіть після двомісячного зберігання вони





















1 – нанорозмірне Fe0, 2 – гетит, 3 – Fe0 – ММТ (0,1:1), 4 – Na – ММТ
Рисунок 4.17 – Ізотерми сорбції U(VI) із підземних вод (рН 7,3)
Таким чином, обробка глинистих мінералів нанодисперсним залізом
покращує сорбційну здатність монтморилоніту та палигорськіту щодо сполук
урану(VI), а композиційні сорбенти проявляють високу ефективність та
можуть бути використані в при очищенні природних вод від забруднення
природними радіонуклідами.
4.3 Структурно - механічні властивості модифікованих дисперсій
палигорськіту
З метою встановлення можливості застосування композиційних
сорбентів для захисту підземних вод від забруднення шляхом створення
активних реакційних барʹєрів було досліджено особливості реологічної
поведінки дисперсій палигорськіту з нанесеним шаром нанорозмірного Fe0.
Дані про вміст палигорськіту та заліза у використаних водних
суспензіях наведено в табл. 4.3. Концентрація палигорськіту взята в
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діапазоні, що забезпечує отримання стійких, придатних для закачування,
суспензій з добре вираженими тиксотропними властивостями, адже відомо,
що при концентраціях більших 16% структура стає надто міцною та
малопридатною для закачування [265]. Концентрація нанорозмірного заліза
відповідає інтервалу значень, необхідних для здійснення технологічного
процесу очищення.
Таблиця 4.3 − Склад суспензій палигорськіту (густина, г/см3:
палигорськіту – 2,2; заліза – 7,8)
Концентрація масова, % Об’ємна частка, %
Зразок
Співвідношення
КОЄ : Fe ПГ Fe ПГ Fe
ПГ - 8,0 0 3,7 0
ПГ(1):Fe0(1) 1:1 8,0 2,8·10-3 3,7 3,7·10-4
ПГ(1):Fe0(5) 1:5 8,0 1,4·10-2 3,7 1,9·10-3
Показано, що криві течії суспензій мають типовий для
псевдопластичних матеріалів вигляд, проте наявність нанодисперсного заліза
впливає на їх реологічну поведінку: чим більше нанесеного нанозаліза на
поверхню мінералу, тим менша міцність утвореної структури (рис. 4.18).
Для того, щоб співставити досліджені суспензії за їх реологічними
характеристиками, доцільно, враховуючи хід кривих течії, використати
модель Шведова – Бінгама. Вона складається з двох елементів і ґрунтується
на припущенні, що деформування системи починається лише тоді, коли
діюче напруження зсуву перевищить деяку критичну величину 0 - граничне
напруження зсуву (елемент сухого тертя) і в подальшому здійснюється при
постійній пластичній в’язкості η (елемент в’язкої течії). Таким чином
суспензія повністю характеризується двома названими реологічними
параметрами, які входять в рівняння Шведова – Бінгама:
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  = 0 + η·D, (4.5)




























1 – палигорськіт (ПГ); 2 – ПГ(1):Fe0(1); 3 – ПГ(1):Fe0(5)
Рисунок 4.18 − Реологічні криві течії дисперсій
Параметри рівняння Шведова – Бінгама, отримані на основі
реологічних кривих течії досліджених суспензій, наведено в табл. 4.4.










Аналіз даних табл. 4.4 показує, що зі збільшенням співвідношення
КОЕ/Fe3+ граничне напруження зсуву зменшується, а пластична в’язкість
практично не змінюється.
Зменшення граничного напруження зсуву обумовлено тим, що в місцях
контакту колоїдних частинок палигорськіту в тонких залишкових прошарках
дисперсійного середовища знаходяться нанодисперсні частинки заліза. Це
призводить до зменшення вандервальсових сил, завдяки яким утворюється
коагуляційна структура суспензії палигорськіту, і, як наслідок, до зниження
міцності структури та початку її руйнування під дією менших напружень
зсуву. Можливо, що з тієї ж причини зменшується також число
результативних, з точки зору утворення коагуляційної структури, контактів
між частинками палигорськіту.
Пластична в’язкість не змінюється при вмісті нанодисперсного заліза в
дослідженому інтервалі, тому що вона, головним чином, обумовлена
зорієнтованими за потоком видовженими колоїдними частинками
палигорськіту зруйнованої частини структури суспензії, при цьому частинки
заліза через їх надто малу об’ємну частку практично не впливають на течію
дисперсійного середовища.
Зменшення площі петлі гістерезису кривих течії обумовлено
зниженням енергії руйнування тиксотропної структури суспензії, що
свідчить про її меншу міцність.
Аналіз результатів виконаних реологічних досліджень дозволяє
зробити висновок про доцільність використання реакційно активного
матеріалу на основі палигорськіту, модифікованого нанодисперсним залізом,
оскільки, при необхідному технологічному вмісті заліза, суспензії
залишаються псевдопластичними, що забезпечує їх надійне закачування у
забруднений ґрунт.
Встановлено, що структурно-реологічні характеристики водних
дисперсій порошкоподібних композиційних сорбентів на основі
палигорськіту з вмістом нанодисперсного Fe0 до 1,4·10-2 % свідчать про їх
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агрегативну стійкість. Це обумовлює доцільність використання суспензій
композиційних сорбентів при створенні в підземних шарах грунту
сорбційних екранів для захисту підземних вод від забруднення.
Висновки до розділу 4
Встановлено, що обробка глинистих мінералів нанорозмірним залізом
покращує сорбційні властивості природних силікатів. Композиційні
матеріали на основі монтморилоніту і палигорськіту проявляють високу
сорбційну здатність щодо катіонів та аніонів металів.
Обґрунтовано механізм сорбційного вилучення важких металів та
природних радіонуклідів з водних розчинів різного складу при застосуванні
композиційних силікатних матеріалів на основі пояснення фізико-хімічних
процесів, які протікають на поверхні контакту нанорозмірного заліза Fe0 з
водним середовищем.
Показано доцільність використання реакційно активного матеріалу на
основі палигорськіту, модифікованого нанодисперсним залізом, при
очищенні підземних вод на місці, оскільки, при необхідному технологічному
вмісті заліза, суспензії залишаються псевдопластичними, що забезпечує їх
надійне закачування у забруднений ґрунт.
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РОЗДІЛ 5
ОЧИЩЕННЯ ВОД ВІД ІОНІВ Со(II), Cr(VI) ТА U(VI) З
ВИКОРИСТАННЯМ ГЛИНИСТИХ МІНЕРАЛІВ, МОДИФІКОВАНИХ
(ОКСИ)ГІДРОКСИДАМИ ЗАЛІЗА ТА БІОМІНЕРАЛЬНИХ
СОРБЕНТІВ
5.1 Очищення вод від іонів Со(ІІ) та Cr(VI) з використанням
шаруватих силікатів, модифікованих (окси)гідроксидами заліза
Проведений аналіз літератури показує, що композиційні сорбенти на
основі глинистих мінералів та оксидів заліза мають підвищену адсорбційну
здатність порівняно з вихідними силікатами [266, 267]. Тому нами було
вивчено ефективність очищення вод від забруднення важкими металами та
природними радіонуклідами сорбуючими матеріалами на основі
монтморилоніту, модифікованого (окси)гідроксидами заліза, зокрема,
гетитом та феригідритом.
На рис. 5.1 представлені дифрактограми неорієнтованих зразків
композиційних сорбентів на основі монтморилоніту з нанесеним на
поверхню шаром гетиту. Для порівняння наведені дифрактограми вихідного
монтморилоніту та гетиту.
На рентгенограмі, яка відповідає вихідному глинистому мінералу
(крива 1, рис. 5.1 ) спостерігається серія базальних рефлексів 1,252; 0,315;
0,253 нм та лінії двомірної дифракції – 0,447; 0,256; 0,224 нм. Наявність на
порошкових рентгенограмах вказаних дифракційних відбитків є характерним
для смектитів [226, 229], а вузькі та інтенсивні лінії з міжплощинною
відстанню 0,425; 0,334; 0,245 нм відносяться до кварцу.
Дифрактограма, зображена на рис. 5.1 (крива 2), містить дифракційні
лінії, характерні для гетиту α-FeOOH – 0,448; 0,418; 0,338; 0,269; 0,245, 0,219;
0,172 нм [226, 229].
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Як видно з дифрактограми, після нанесення шару гетиту на поверхню
монтморилоніту (рис. 5.1, крива 3) інтенсивність дифракційних ліній
силікату зменшується і рефлекси розширюються, що вказує на наявність на
його поверхні аморфного шару (окси)гідроксиду заліза.











































1 – Na – ММТ, 2 – гетит, 3 – гетит - ММТ
Рисунок 5.1 – Дифрактограми сорбуючих речовин
Високою схильністю до сорбції важких металів відрізняється також
феригідрит, котрий має напіваморфну термодинамічно нестабільну
структуру, що зумовлює при певних умовах можливість його перетворення
через низку нестабільних фаз в кристалічні структури гетиту або, навіть, в
гематиту [221].
На рис. 5.2 представлені дифрактограми неорієнтованих зразків
композиційних сорбентів на основі монтморилоніту з нанесеним на
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поверхню шаром феригідриту. Для порівняння наведені дифрактограми
вихідного монтморилоніту та феригідриту.





















1 – Na – ММТ, 2 – феригідрит, 3 – феригідрит – ММТ
Рисунок 5.2 - Дифрактограми сорбуючих речовин
Дифрактограма, зображена на рис. 5.2 (крива 2), відповідає
рентгеноаморфній фазі.
Дані рентгенографічного аналізу (рис. 5.2, крива 3) вказують на те, що
після нанесення шару феригідриту на поверхню монтморилоніту
інтенсивність дифракційних ліній силікату зменшується і рефлекси
розширюються, що вказує на наявність на його поверхні аморфного шару
(окси)гідроксиду заліза(ІІІ).
Параметри поруватої структури композиційних сорбентів було
досліджено на прикладі монтморилоніту з нанесеним шаром гетиту. Для
цього були одержані ізотерми низькотемпературної сорбції - десорбції азоту
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на природному та модифікованому шаруватому силікаті, які представлені на
рис. 5.3 та рис. 5.4 відповідно. Порівняльний аналіз параметрів поруватої
структури вихідного та обробленого сполуками заліза(III) монтморилоніту
показано в табл. 5.1.
Аналіз параметрів поруватої структури композиційних матеріалів на
основі монтморилоніту і залізовмісних сполук свідчить, що після нанесення
гетиту на поверхню силікату сумарна питома поверхня одержаного сорбенту
становить 169,9 м2/г, що в 1,9 разів перевищує таку для природного мінералу,


































Рисунок 5.4 – Ізотерми сорбції (1) та десорбції (2) парів азоту на
монтморилоніті з нанесеним шаром гетиту
Таблиця 5.1 – Параметри поруватої структури вихідного та з нанесеним
шаром гетиту монтморилоніту
М* - Вихідний монтморилоніт; **М – Монтморилоніт з нанесеним шаром
гетиту
Розподіл пор за радіусами, нм
BJH метод
dV(log R)





нм r1 r2 r1 r2 r3 r4
М* 89,2 0,08 1,8 1,38 – 1,9 2,8 – –
М** 169,9 0,19 2,3 2,0 – 1,6 2,0 – –
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Показано, що нанесення шару (окси)гідроксидів заліза(ІІІ) на поверхню
монтморилоніту приводить до підвищення сорбційних властивостей
одержаних матеріалів.
Тривалість встановлення сорбційної рівноваги обумовлюється
природою сорбенту, зокрема типом його поруватої структури. Тому для
визначення оптимальних умов проведення досліджень була вивчена кінетика
сорбції металів отриманими сорбуючими матеріалами.
На рис. 5.5 в якості прикладу представлені залежності величини сорбції
іонів кобальту від часу їх контакту з феригідритом, вихідним


















1 – феригідрит, 2 – монтморилоніт, 3 - феригідрит – монтморилоніт
(Свих Со2+ = 89 мкмоль/дм3, І = 0,01)
Рисунок 5.5 – Кінетика сорбції Со2+ при рН 6,0
Відомо, що рН водного середовища суттєво впливає на ефективність
вилучення іонів металів глинистими мінералами та сорбентами на їх основі.
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На рис. 5.6 представлена залежність величини сорбції кобальту від рН
розчину природним монтморилонітом та з нанесеним шаром феригідриту.
1 – монтморилоніт, 2 – феригідрит - монтморилоніт
(Свих Со2+ = 89 мкмоль/дм3, І = 0,01)
Рисунок 5.6 – Вплив рН на сорбцію Со2+ сорбентами
Вивчення впливу рН на процеси сорбції іонів Со2+ композиційним
матеріалом показало, що величина сорбції катіонів як вихідним
монтморилонітом, так і одержаним композиційним зразком з нанесеним
шаром феригідриту, при підвищенні рН зростає та практично не змінюється в
нейтральному і слабколужному середовищі (рис. 5.6).
Для визначення адсорбційних характеристик модифікованих
шаруватих силікатів були визначені ізотерми сорбції, які представлені на рис.
5.7
Так, згідно одержаних результатів найкращою адсорбційною здатністю
відрізняються монтморилоніти, модифіковані (окси)гідроксидами заліза.



















гетитом, майже у 2 та 4 рази перевищує таку на природному монтморилоніті
відповідно. Це може бути обумовлено здатністю простих катіонів Со2+ та
його гідроксокомплексів зв’язуватись з активними адсорбційними центрами
сорбентів як за рахунок іонного обміну, так і в результаті утворення



















1 – монтморилоніт, 2 – гетит – монтморилоніт,
3 – феригідрит – монтморилоніт
Рисунок 5.7 – Ізотерми сорбції Со2+ при рН = 6,0
Сорбція катіонів на поверхні гетиту може відбуватися за рахунок
утворення комплексних сполук з гідроксильними групами, які знаходяться на
його поверхні. Причому їх кількість на 1 нм2 поверхні може змінюватись від
2,6 до 16,8 [268]. Так як, поверхня гетиту (≡FeOH) амфотерна, то її стан
описується рівновагою протонування - депротонування ОН-груп [269]:
≡ FeOH2+ ↔ ≡ FeOH + H+;
≡ FeOH ↔ ≡ FeO- + H+.
З представлених результатів можна зробити висновок, що
модифікування монтморилоніту (окси)гідроксидами заліза приводить до
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значного підвищення адсорбційних характеристик матеріалів щодо іонів
Со2+.
Очищення вод від аніонів металів природними силікатами є складним
завданням, адже за рахунок ізоморфного заміщення іонів в структурі
мінералів, їх поверхня, головним чином, негативно заряджена, що ускладнює
процес вилучення. На прикладі Cr(VI), який, як відомо, у водних розчинах
знаходиться у формі аніонів, нами було вивчено адсорбційну здатність
монтморилоніту, модифікованого гетитом.
Механізм видалення іонів Cr(VІ) з розчинів із використанням
(окси)гідроксидів заліза(ІІІ) включає тільки стадію сорбції. Тому, на відміну
від вилучення хрому(VІ) Fe0 – сорбентом, що відбувається за сорбційно-
відновлювальним механізмом і незначно залежить від рН, вплив рН на
значення величини сорбції хрому(VІ) залізовмісними сполуками та
















1 – гетит, 2 – гетит – монтморилоніт
(Свих Сr(VI) = 770 мкмоль/дм3, І = 0,01, m/V = 5:500)
Рисунок 5.8 – Вплив рН на сорбцію Cr(VI) сорбентами
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Отримані результати вказують на те, що максимальна сорбція Cr(VІ) як
на гетиті, так і на монтморилоніті з нанесеним шаром (окси)гідроксиду
заліза(ІІІ), спостерігається при рН 2 – 3. При подальшому підвищенні
величини рН сорбція хрому різко зменшується (рис. 5.8), що обумовлено
хімією розчинів хрому(VI). Так, в кислому середовищі хром(VI) одночасно
може існувати в різних аніонних формах, зокрема, Cr2O72-, HCrO4-, Cr3O102-,
Cr4O132- та ін. Проте, переважаючим при рН 2 – 3 є HCrO4- - аніон [270].
Експериментальні дані по сорбції хрому магнетитом також вказують на те,
що максимальна ефективність видалення металу (близько 99,8%)
відбувається при рН = 2,0 - 2,5. Із збільшенням рН до 3 – 4 величина
адсорбції різко знижується, а потім в діапазоні рН 4 – 9 зменшення сорбції
відбувається поступово [271].
Ізотерми сорбції Cr(VI) композиційним сорбентом на основі


















1 – монтморилоніт (рН = 6), 2 – гетит – монтморилоніт (рН = 6),
3 – гетит – монтморилоніт (рН = 2)
Рисунок 5.9 – Ізотерми сорбції Cr(VI) сорбентами
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Отримані результати підтверджують той, факт, що на ефективність
вилучення хрому сорбентами впливає не лише природа сорбуючих
матеріалів, а і форма знаходження Cr(VI) у водному розчині. Так, згідно
отриманих даних, лише в сильно кислому середовищі модифіковані сорбенти
мають високу адсорбційну здатність. Незважаючи на те, що для природних
вод характерним є рН = 6,5 - 8,5, і невисокі концентрації хрому, застосування
композиційних сорбентів на основі глинистих мінералів є досить
перспективним.
5.2 Очищення вод від сполук U(VI) з використанням шаруватих
силікатів, модифікованих (окси)гідроксидами заліза
Після дослідження ефективності очищення вод від забруднення іонами
кобальту(ІІ) та хрому(VI) з використанням шаруватих силікатів,
модифікованих (окси)гідроксидами заліза нами було вивчено фізико-хімічні
особливостей сорбційного вилучення природного радіонукліду урану(VI) із
водного середовища.
Враховуючи те, що для урану відома складна хімія розчинів та висока
схильність до гідролізу та комплесоутворення, про що неодноразово
наголошувалось у попередніх розділах, перш за все було вивчено вплив
величини рН на сорбційну здатність (окси)гідроксидів заліза.
Для урану(VI) залежність сорбції (окси)гідроксидами заліза(ІІІ) від рН
водного середовища подібна до такої на вихідних мінералах: збільшується
при підвищенні рН, набуває максимуму при рН = 6 – 8 для феригідриту та 4,5
– 7,5 для гетиту і зменшується в лужному середовищі (рис. 5.10). Отримані
експериментальні дані вказують на те, що при підвищенні рН величина
сорбції урану (окси)гідроксидами заліза збільшується, що обумовлено з
однієї сторони знаходженням металу в кислому середовищі, головним чином,
у формі позитивно заряджених ураніл – іонів та гідроксокомплексів, а з іншої
– дисоціацією функціональних груп сорбентів при заданих умовах.
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Максимум сорбції урану(VI) спостерігається для феригідриту при рН = 6 – 8,
а для гетиту – 4,5 – 7,5. В лужному середовищі адсорбційна здатність даних
сорбентів зменшується, що пов’язано з утворенням нейтральних та негативно
заряджених комплексів урану, які практично не сорбуюються
(окси)гідроксидами заліза. Аналогічні залежності були отримані при
досліджені процесу сорбції урану(VI) від рН водного середовища

















1 – феригідрит, 2 – гетит
(СU(VI) = 100 мкмоль/дм3, m/V = 1:500)
Рисунок 5.10 – Вплив рН на сорбцію урану (VI) (окси)гідроксидами
заліза
Для визначення адсорбційної здатності шаруватих силікатів,
модифікованих гетитом та феригідритом, щодо іонів урану були побудовані




















1 – феригідрит – ММТ;
2 – феригідрит – ММТ у присутності ФК;
3 – феригідрит – ММТ у присутності НСО3-;
4 – Na – ММТ
Рисунок 5.11 – Ізотерми сорбції U(VI) композиційними сорбентами
Як видно з кривих ізотерм сорбції урану(VI), максимальні значення
одержані для композиційного сорбенту (206 мкмоль/г), що значно перевищує
такі для монтморилоніту (80 мкмоль/г) (рис. 5.11). На підвищену адсорбційна
здатність (окси)гідроксидів заліза щодо U(VI), на прикладі феригідриту,
вказують також дані роботи [273], в якій обумовлюють її утворенням
монодентатних комплексів складу ≡ Fe(OH)2UO2 та бідентатних комплексів
складу (≡FeOH)2UO2 із Fe-OH групами. Крім того, при порівнянні величин
сорбції чистими (окси)гідроксидами заліза з модифікованими зразками
мінералів слід враховувати, що останні являють собою матеріал, до складу
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якого входить монтморилоніт із сполуками заліза, доля яких у порівнянні з
чистими гетитом менша.
В зв’язку з тим, що одними з типових компонентів поверхневих та
підземних вод є розчинні природні органічні речовини (гумінові та
фульвінові кислоти (ФК)) і гідрокарбонати, було вивчено вплив цих аніонів
на сорбцію U(VI) композиційними сорбентами. ІЧ – спектри свідчать про
можливість утворення в водних розчинах міцних комплексів ФК з UO22+.
На рис. 5.12 представлено ІЧ – спектри фульвінових кислот з чистих та
уранвмісних розчинів. З отриманих даних можна побачити, що інфрачервоні
спектри вихідних зразків ФК мають характерні для них полоси поглинання
при 3410 см-1 (ОН- групи - фенольні, карбоксильні, гідроксильні); при 2913
см -1 та 2845 см -1 (С-Н в -СН3 та - СН2 групах); при 1718 см-1 (С=О
карбоксильних, кетонних груп, альдегідів); при 1624 см-1 (С=С ароматичних
структур) та ін. (рис. 5.12, крива 1).
Рисунок 5.12 - ІЧ – спектри ФК (1) та ФК – U(VI) (2)
В той же час в спектрах зразків ФК, отриманих з уранвмісних розчинів,
фіксується полоса поглинання при 889 см-1, що відповідає асиметричним
деформаційним коливанням UO22+ (рис. 5.12, крива 2). Також інтенсивність
полос поглинання при 1718 см-1 порівняно з полосою 1624 см-1 зменшується,
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що обумовлено депротонуванням частини СООН - груп при зв’язуванні
урану(VI) фульвокислотами. Це вказує на утворення комплексів урану(VI) з
фульвокислотами в розчинах, що досліджувались [232].
Встановлено, що в результаті утворення в розчині стійких комплексних
сполук урану з ФК [274] та іонами НСО3- величина сорбції знижується. Проте
для сорбції з розчинів, які містять ФК, ця величина є незначною в зв’язку з
можливістю утворення поверхневих комплексів (>Fe)UO22+ФК (рис. 5.11).
На рис. 5.13 та 5.14 представлені ізотерми сорбції на термоактивованих




















1 – залізовмісний термооброблений (600 ºС) каолініт,
 2 - природний каолініт, 3 – термооброблений (600 ºС) каолініт
Рисунок 5.13 – Ізотерми сорбції урану сорбентами при рН  6,0
Для метакаолініту, який є продуктом термічної обробки каолініту і для
аморфної структури якого характерна наявність в ній іонів алюмінію
переважно в тетраедричній координації по оксигену, величини сорбції ураніл
- іонів закономірно знижуються з підвищенням температури обробки
(рис.5.13, криві 2 та 3).
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Після обробки метакаолініту розчином солей заліза і силікату натрію
на поверхні дисперсних частинок мінералу утворюються рентгеноаморфні
шари гідроксидів заліза з підвищеною сорбційною здатністю по відношенню
до іонів урану(VІ). Так, величини сорбції для модифікованого метакаолініту
більше не тільки відповідних величин для термооброблених зразків, але і
перевищують такі для вихідного каолініту (рис. 5.13, крива 1). При цьому, на
поверхні модифікованого мінералу можливе утворення комплексів не тільки
за участю позитивно заряджених іонів уранілу та його гідроксокомплексів, як
для немодифікованого метакаолініту [272, 273], а і виникнення поверхневих


















1 – залізовмісний термооброблений (600 ºС) монтморилоніт;
2 - залізовмісний термооброблений (600 ºС) монтморилоніт у
присутності ФК; 3 - природний монтморилоніт;
 4 – термооброблений (600 ºС) монтморилоніт
Рисунок 5.14 – Ізотерми сорбції урану сорбентами при рН 6,0
Аналогічний характер мають і ізотерми сорбції іонів урану для
термічно модифікованого монтморилоніту, для якого спостерігається
зменшення величин сорбції після термічної обробки, порівняно з
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природними зразками, із подальшим їх зростанням після модифікування
(рис. 5.14).
В той же час слід відмітити, що вплив розчинних гумінових речовин на
сорбцію U(VI) для залізовмісних зразків значно менший (рис. 5.14, крива 2),
ніж для досліджених раніше шаруватих силікатів. Це також пов’язано з
можливістю утворення на поверхні потрійних комплексів за участю
фульвокислот (>Fe)UO22+ФК.
Таким чином, на основі отриманих експериментальних даних можна
зробити висновок, що модифікування поверхні дисперсних глинистих
мінералів сполуками заліза призводить до одержання ефективних сорбуючих
матеріалів на основі дешевої сировини з покращеними фізико-хімічними
властивостями, які можна застосовувати при очищенні природних вод від
забруднення важкими металами і природними радіонуклідами.
5.3 Очищення вод від сполук U(VI) з використанням
біомінеральних сорбентів
До ефективних та дешевих матеріалів, які можуть концентрувати іони
важких металів та радіонуклідів із водного середовища, належать також
біомінеральні сорбенти [275, 276]. Вивчено фізико-хімічні особливості
вилучення сполук U(VI) із природних вод сорбентами на основі
монтморилоніту та біомаси мікроводоростей хлорели і сценедесмусу
(Chlorella vulgaris і Scenedesmua asutus).
Досліджено вплив рН водного середовища на сорбцію U(VI)
біомінеральними сорбентами. На рис. 5.15 представлено залежності
величини адсорбції урану(VI) біомасою мікроводоростей та біомінеральним
сорбентом - зразок М2 (співвідношення біомаса водоростей: глинистий
мінерал 2:1) від рН водного середовища. Встановлено, що величина рН
водного середовища, так само як у випадку неорганічних матеріалів, впливає
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як на особливості поверхні сорбентів, зокрема, молекулярної будови стінок
мікроводоростей, так і на хімію водних розчинів урану.
Показано, що так само як і у випадку неорганічних матеріалів, дана
залежність має складний характер: величина сорбції збільшується при
підвищенні рН до 4, набуває максимуму в інтервал рН 4 – 6 та зменшується в


















1 – біомаса водоростей, 2 – зразок М2
Рисунок 5.15 – Залежність сорбції урану(VI) від рН
Це пов’язано з тим, що в кислій області уран може знаходитись у
вигляді позитивно заряджених мономерів та полімерних форм (UO22+,
UO2OH+, (UO2)3(OH)5+ та ін.), а поверхня клітин має негативний заряд за
рахунок дисоціації іоногенних груп клітинних стінок. Максимальна
адсорбція сполук урану з водних розчинів відбувається в інтервалі рН 4 – 6,
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як на самій біомасі мікроводоростей, так і на зразках з іммобілізованою
біомасою. Зменшення величин сорбції в слабо лужному та лужному
середовищах обумовлено утворенням нейтральних форм урану UO2(OH)2, які
не сорбуються.
Ізотерми сорбції урану(VI) біомінеральними сорбентами представлені
на рис. 5.16. Встановлено, що максимальна величина сорбції урану(VI)
сорбуючими матеріалами з різним масовим співвідношенням біомаси та
монтморилоніту (1:1 та 2:1), складає 210 мкмоль/г для та 270 мкмоль/г





















1 – біомаса водоростей; 2 – зразок М2; 3 – зразок М1;
4 – монтморилоніт
Рисунок 5.16 – Ізотерми сорбції урану(VI) при рН 6,0
При цьому, ефективність вилучення урану(VI) самою біомасою значно
вища. Не дивлячись на це, використання її в сорбційних процесах пов’язано з
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певними складнощами, обумовленими розділенням твердої та рідкої фаз
після сорбції у зв’язку з високою дисперсністю мікроводоростей.
Наявність органічних та неорганічних лігандів, а також конкуруючих
іонів впливає на процеси десорбції. На рис. 5.17 представлені результати
дослідження вилуговування урану з поверхні сорбентів різними хімічними
реагентами: трилоном Б (ТрБ) в лужному буферному розчині, соляною та
азотною кислотами, лугом, а також карбонатами та гідрокарбонатами натрію,




























1 – водорості: монтморилоніт (1:1) – М1;
2 – біомаса водоростей;
3 – монтморилоніт
 (Свих урану = 500 мкмоль/дм3, Vp-ну = 0,05 дм3)
Рисунок 5.17 – Десорбція урану(VI) 0,1М розчинами реагентів
Отримані результати не протирічать літературним даним про те, що
карбонати та гідрокарбонати краще десорбують уран з поверхні сорбентів, у
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зв'язку з утворенням міцних комплексів урану з карбонат-іонами. З біомаси
водоростей десорбувалось біля 45-55% урану, а з монтморилоніту – 30 - 40%
урану всіма реагентами. Міцність фіксації урану на зразку М1 більша, ніж на
монморилоніті та біомасі водоростей.
Таким чином, показано, що композиційні біомінеральні сорбенти на
основі глинистих мінералів та біомаси мікроводоростей хлорели і
сценедесмусу (Chlorella vulgaris і Scenedesmua asutus) ефективно вилучають
уран(VI) з водного середовища та можуть бути використаними для захисту
вод від забрудненя важкими металами та природними радіонуклідами.
5.4 Дослідна перевірка композиційних силікатних сорбентів для
очищення вод від важких металів і радіонуклідів та особливості їх
одержання
Дослідна перевірка ефективності композиційних сорбентів проведена
Українським науково-дослідним та проектно-розвідувальним інститутом
промислової технології (м. Жовті Води), акт випробування від 11.11.2013 р.
(Додаток А). Для випробувань використовували композиційні матеріали та
проби підземних вод, відібраних в районі техногенного впливу сховища
рідких відходів переробки уранових руд СхідГЗК (м. Жовті Води). Хімічний
склад підземних вод наведено в табл. 2.2.
Ефективність очищення підземних вод від урану визначали при
підвищеному до 10 мг/дм3 вмісті U(VI) в пробах. Випробування проводили в
статичному режимі за анаеробних умов в атмосфері азоту, тривалість
процесу становила 24 год. Результати випробувань наведено в табл.5.2.
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Таблиця 5.2 – Результати очищення води від урану(VI)
Концентрація до очищення / після очищення (мг/дм3)Сорбуючий
матеріал Ca2+ Mg2+ Na+ + K+ U(VI)
Нанорозмірне Fe0 380 / 370 120 / 118 370 / 368 10,0 /< 0,04
Fe0 – ММТ 380 / 375 120 / 122 370 / 366 10,0 /< 0,04
Гетит 380 / 378 120 / 116 370 / 372 10,0 /< 0,04
Гетит – ММТ 380 / 376 120 / 119 370 / 364 10,0 /< 0,04
Феригідрит 380 / 379 120 / 121 370 / 373 10,0 /< 0,04
Феригідрит – ММТ 380 / 371 120 / 117 370 / 365 10,0 /< 0,04
Отримані результати свідчать, що використання запропонованих
залізовмісних сорбуючих матеріалів в якості активного завантаження
дозволяє зменшити вміст урану від 10 мг/дм3 в забруднених підземних
водах до значень менших 0,04 мг/дм3 в очищених водах.
На підставі результатів досліджень запропоновано технологічну схему
(рис. 5.18) одержання високоефективного сорбенту для очищення підземних
вод від забруднення стічними водами переробки уранових руд Східного
гірничо-збагачувального комбінату (м. Жовті Води). Одержання
композиційного сорбенту базується на використанні дешевої силікатної
сировини (природних глин) та доступних реагентів (хлориду заліза(ІІІ),
гідроксиду натрію) і не потребує складного технологічного обладнання.
Крім того, розчин, який утворюється при промиванні сорбенту, містить, в
основному, іони Na+, Cl-, а тому для його знесолення запропоновано
використати метод зворотного осмосу. Таке рішення дозволяє повторне
використання очищеної води. Концентрат хлориду натрію після
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висушування можна використовувати в якості технічної солі. Утилізація
відпрацьованого сорбенту можлива за керамічною технологію.
За технологічною схемою розчин FeCl3·6H2O заданої концентрації
готують в реакторі синтезу сорбента 3, в який спочатку подається вода, а
потім - дозовано при перемішуванні хлорид заліза з бункера 2. Після
розчинення солі з бункера 1 в реактор 3 дозовано при постійному
перемішуванні подається Дашуківський бентоніт, який згідно технічним
характеристикам має розмір частинок ≤ 0,16 мм. Після завантаження
бентоніту суспензію перемішують впродовж 30 хвилин. В цей час готують
4% розчин лугу. Для цього з ємності 7 концентрований луг (40%) подається в
бак його розбавлення 6, в який попередньо налито необхідну кількість води.
Розбавлений розчин NaOH з допомогою дозатора 18 подається в реактор
синтезу 3 при перемішуванні суспензії. Коли рН дисперсного середовища
виросте до 7 – 8, дозатор 18 по сигналу датчика рН 4 припиняє подачу лугу в
реактор, після чого суспензію додатково перемішують впродовж 30 хвилин.
Розділення фаз суспензії відбувається у відстійнику 10. Після відстоювання
рідка фаза, подається у накопичувальну ємність 11, а з неї - в блок
зворотного осмосу 8, який включає фільтр механічного очищення та
мембранний розділювальний апарат. Очищена від NaCl вода накопичується в
ємності 19 та використовується для приготування розчинів реагентів і для
промивання сорбента. З відстійника 10 тверда фаза подається на вакуумний
фільтр 12, де відбувається її промивання водою та відділення рідкої фази.
Промитий сорбент висушується у сушарці 13, після чого подається у
накопичувальний бункер 14, а потім - на пакування.
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1 – бункер для бентоніту, 2 – бункер для FeCl3·6 H2O, 3 – реактор синтезу
сорбента, 4 – датчик рН, 5 – ваговий дозатор, 6 – бак розбавлення лугу, 7 –
ємність концентрованого лугу, 8 – блок зворотного осмосу, 9, 11, 19 –
накопичувальні ємності, 10 – відстійник, 12 – фільтр, 13 – сушарка, 14 –
накопичувальний бункер сорбента, 15 – вакуумний сепаратор, 16 –
вакуумний насос, 17 – насоси, 18 – дозатор
Рисунок 5.18 – Принципова технологічна схема одержання
композиційного сорбенту для очищення вод від важких металів та
радіонуклідів
Висновки до розділу 5
Проведено порівняльний аналіз параметрів поруватої структури
дисперсій природного та модифікованого шаруватих силікату
монтморилоніту. Показано, що обробка природних силікатів
(окси)гідроксидами заліза приводить до утворення розвиненої вторинної
поруватості. Встановлено взаємозв’язок між зміною параметрів поруватої
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структури при модифікуванні глинистих мінералів та їх сорбційною
здатністю по відношенню до іонів Со, Cr(VI) та U(VI) в розчинах.
Обґрунтовано механізм сорбційного вилучення важких металів та
природних радіонуклідів з водних розчинів різного складу при застосуванні
композиційних силікатних матеріалів на основі пояснення фізико-хімічних
процесів, які протікають на поверхні контакту (окси)гідроксидів заліза з
водним середовищем.
Доведено ефективність застосування модифікованих глинистих
мінералів для очищення природних вод від забруднення кобальтом, хромом
та ураном, що дозволяє рекомендувати їх при розробці та проектуванні
проникних геохімічних бар’єрів з метою захисту підземних та поверхневих
вод від техногенного забруднення важкими та радіоактивними металами.
На підставі результатів досліджень запропоновано технологічну схему
одержання високоефективних сорбентів на основі дешевих глинистих мінералів
та залізовмісних сполук для очищення підземних вод від забруднення стічними




У дисертаційній роботі розглянуто вирішення екологічної проблеми
захисту природних вод від забруднення важкими металами та радіонуклідами з
використанням композиційних силікатних матеріалів на основі природних
глинистих мінералів та отримано наступні наукові та практичні результати:
1. Вивчено процеси формування поруватої структури при гранулюванні
силікатних сорбентів та встановлено, що обгрунтований вибір
температурного режиму обробки гранул дозволяє цілеспрямовано підійти до
регулювання їх сорбційних властивостей. Показано, що температура обробка
каолініту та монтморилоніту при 600 ºС дозволяє одержати водостійкі
структури при незначному зменшенні питомої поверхні та об’єму пор.
2. Досліджено сорбційну здатність поруватих гранульованих
силікатних матеріалів по відношенню до іонів U(VI) в розчинах. Доведено,
що на ступінь очищення вод від природних радіонуклідів впливає рН
водного середовища. Встановлено, що величина сорбції для гранульованих
сорбентів щодо сполук U(VI) суттєво знижується при підвищенні
температури обробки.
3. Одержано композиційні сорбенти на основі природних глинистих
мінералів з нанесеним шаром нанорозмірного Fe0. Встановлено, що обробка
глинистих мінералів нанодисперсним залізом покращує сорбційні
властивості природних силікатів по відношенню до сполук Со(ІІ), Cr(VI) та
U(VI). Показано, що величина сорбції матеріалів на основі монтморилоніту
та нанорозмірного Fe0 складає 160 мкмоль/г для урану(VI), 240 мкмоль/г для
кобальту(ІІ) та 350 мкмоль/г хрому(VI), що значно перевищує таку для
чистого монтморилоніту.
4. Встановлено, що структурно-реологічні характеристики водних
дисперсій порошкоподібних композиційних сорбентів на основі
палигорськіту з вмістом нанодисперсного Fe0 до 1,4·10-2 % свідчать про їх
високу агрегативну стійкість. Це обумовлює доцільність використання
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суспензій композиційних сорбентів при створенні в підземних шарах грунту
сорбційних екранів для захисту підземних вод від забруднення.
5. Одержано композиційні сорбенти на основі природних глинистих
мінералів, (окси)гідроксидів заліза(ІІІ) – гетиту і феригідриту та біомаси
мікроводоростей хлорели і сценедесмусу (Scenedesmua asutus і Chlorella
vulgaris). Встановлено підвищення сорбційних характеристик одержаних
сорбентів відносно вихідних мінералів. Показано, що нанесення шару
(окси)гідроксидів заліза на поверхню монтморилоніту приводить до
підвищення сорбційних властивостей одержаних матеріалів (до 25 мкмоль/г
для Cr(VI), 180 мкмоль/г для U(VI) та 500 мкмоль/г для Со(ІІ)), а для
біомінеральних сорбентів величина сорбції U(VI) становить 270 мкмоль/г, що
значно перевищує таку для чистого мінералу.
6. Проведено дослідну перевірку ефективності очищення реальних
мінералізованих підземних вод від сполук урану(VI) з використанням
одержаних композиційних сорбентів. Встановлено перспективність
застосування синтезованих реакційноздатних матеріалів для захисту водного
середовища від забруднення стічними водами гідрометалургійної переробки
уранових руд. Запропоновано технологічну схему одержання
високоефективних композиційних сорбентів для очищення вод від
забруднення важкими металами та радіонуклідами, що базується на
використанні дешевої силікатної сировини - природних глин.
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1 2 3 4 5
Вихідна концентрація урану(VI) – 100 мкмоль/дм3, рН = 6,0
1 [UО22+] мкмоль/дм3 32,5 2,8
2 [UО22+] мкмоль/дм3 35,5 3,1
3 [UО22+] мкмоль/дм3 62,5 2,9
Рис. 3.5
4 [UО22+] мкмоль/дм3 81,5 3,2
1 [UО22+] мкмоль/дм3 38,0 2,7
2 [UО22+] мкмоль/дм3 35,5 1,9
3 [UО22+] мкмоль/дм3 37,1 2,6
Рис. 3.6
4 [UО22+] мкмоль/дм3 48,5 3,4
1 [UО22+] мкмоль/дм3 24,5 1,8
2 [UО22+] мкмоль/дм3 36,5 3,6
3 [UО22+] мкмоль/дм3 41,2 2,4
Рис. 3.7
4 [UО22+] мкмоль/дм3 68,1 3,1
1 [UО22+] мкмоль/дм3 22,3 1,7
2 [UО22+] мкмоль/дм3 42,4 2,9
3 [UО22+] мкмоль/дм3 60,1 2,5
Рис. 3.8
4 [UО22+] мкмоль/дм3 65,3 3,2
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Продовження таблиці Б1
1 2 3 4 5
1 [UО22+] мкмоль/дм3 19,2 2,6
2 [UО22+] мкмоль/дм3 22,1 2,9
3 [UО22+] мкмоль/дм3 17,4 2,1
Рис. 3.9
4 [UО22+] мкмоль/дм3 51,5 3,4
1 [UО22+] мкмоль/дм3 39,1 1,7
2 [UО22+] мкмоль/дм3 55,5 2,4
3 [UО22+] мкмоль/дм3 70,3 1,6
Рис. 3.11
4 [UО22+] мкмоль/дм3 92,2 3,6
1 [UО22+] мкмоль/дм3 44,5 1,5
2 [UО22+] мкмоль/дм3 58,5 2,6
3 [UО22+] мкмоль/дм3 45,5 2,1
Рис. 3.12
4 [UО22+] мкмоль/дм3 83,1 1,1
1 [UО22+] мкмоль/дм3 16,5 2,7
2 [UО22+] мкмоль/дм3 36,4 1,9
3 [UО22+] мкмоль/дм3 55,5 2,3
Рис. 3.13
4 [UО22+] мкмоль/дм3 78,3 1,2
1 [UО22+] мкмоль/дм3 22,1 3,4
2 [UО22+] мкмоль/дм3 16,5 1,7
3 [UО22+] мкмоль/дм3 68,3 2,4
Рис. 3.14
4 [UО22+] мкмоль/дм3 73,5 1,6
1 [UО22+] мкмоль/дм3 33,5 3,6
2 [UО22+] мкмоль/дм3 36,2 1,5
3 [UО22+] мкмоль/дм3 37,5 2,6
Рис. 3.15
4 [UО22+] мкмоль/дм3 75,4 2,1
1 [UО22+] мкмоль/дм3 22 2,1
2 [UО22+] мкмоль/дм3 39 1,1
Рис. 3.16
3 [UО22+] мкмоль/дм3 46 2,7
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Продовження таблиці Б1
1 2 3 4 5
4 [UО22+] мкмоль/дм3 87,1 3,2
1 [UО22+] мкмоль/дм3 32,5 2,8
2 [UО22+] мкмоль/дм3 24,5 1,8
3 [UО22+] мкмоль/дм3 62,5 2,9
Рис. 3.21
4 [UО22+] мкмоль/дм3 41,2 2,4
1 [UО22+] мкмоль/дм3 24,5 1,8
2 [UО22+] мкмоль/дм3 41,2 2,4Рис. 3.22
3 [UО22+] мкмоль/дм3 55,5 3,2
1 [UО22+] мкмоль/дм3 32,5 2,8
2 [UО22+] мкмоль/дм3 62,5 2,9Рис. 3.23
3 [UО22+] мкмоль/дм3 82,1 1,7
Вихідна концентрація кобальту(ІI) – 850 мкмоль/дм3, рН = 6,0
1 [Со2+] мкмоль/дм3 310,3 0,8
Рис. 4.2
2 [Со2+] мкмоль/дм3 50,2 2,2
1 [Со2+] мкмоль/дм3 312,1 1,1
2 [Со2+] мкмоль/дм3 49,8 2,2Рис. 4.3
3 [Со2+] мкмоль/дм3 10,4 3,4
1 [Со2+] мкмоль/дм3 314,2 1,2
2 [Со2+] мкмоль/дм3 51,1 2,3Рис. 4.4
3 [Со2+] мкмоль/дм3 12,5 3,6
Вихідна концентрація хрому(VI) – 1000 мкмоль/дм3, рН = 6,0
1 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 940,5 1,3
2 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 860,4 1,5Рис. 4.5
3 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 821,7 0,8
1 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 819,8 1,4
Рис. 4.6
2 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 790,6 0,9
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Продовження таблиці Б1
1 2 3 4 5
Вихідна концентрація хрому(VI) – 650 мкмоль/дм3, рН = 6,0
1 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 810,4 1,4
Рис. 4.8
2 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 786,5 0,9
1 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 984,6 2,1
2 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 895,1 2,4Рис. 4.9
3 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 809,7 1,9
1 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 978,4 2,2
2 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 800,7 1,4
3 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 640,5 0,9
4 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 600,2 2,1
Рис. 4.10
5 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 360,9 2,4
1 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 943,1 2,1
2 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 907,2 2,4Рис. 4.12
3 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 886,4 1,9
1 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 874,9 1,3
2 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 908,7 1,5Рис. 4.13
3 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 936,8 0,8
Вихідна концентрація урану(VI) – 100 мкмоль/дм3, рН = 6,0
1 [UО22+] мкмоль/дм3 1,7 3,8
2 [UО22+] мкмоль/дм3 55,3 2,4Рис. 4.14
3 [UО22+] мкмоль/дм3 60,8 1,9
1 [UО22+] мкмоль/дм3 25,6 1,8
2 [UО22+] мкмоль/дм3 30,7 2,9Рис. 4.15
3 [UО22+] мкмоль/дм3 39,2 2,4
1 [UО22+] мкмоль/дм3 92,1 2,2
Рис. 4.16
2 [UО22+] мкмоль/дм3 58,4 1,9
Рис. 4.17 1 [UО22+] мкмоль/дм3 21,2 3,8
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Продовження таблиці Б1
1 2 3 4 5
2 [UО22+] мкмоль/дм3 28,4 2,4
3 [UО22+] мкмоль/дм3 31,7 3,6
4 [UО22+] мкмоль/дм3 39,4 2,1
Вихідна концентрація кобальту(ІI) – 89 мкмоль/дм3, рН = 6,0
1 [Со2+] мкмоль/дм3 62,4 2,4
2 [Со2+] мкмоль/дм3 48,3 1,9Рис. 5.5
3 [Со2+] мкмоль/дм3 22,7 1,8
1 [Со2+] мкмоль/дм3 45,2 2,2
Рис. 5.6
2 [Со2+] мкмоль/дм3 20,8 1,9
1 [Со2+] мкмоль/дм3 91,4 2,9
2 [Со2+] мкмоль/дм3 32,4 2,4Рис. 5.7
3 [Со2+] мкмоль/дм3 20,6 2,2
Вихідна концентрація хрому(VI) – 770 мкмоль/дм3, рН = 6,0
1 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 519,7 1,9
Рис. 5.8
2 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 674,2 2,2
1 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 705,5 1,6
2 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 684,2 1,8Рис. 5.9
3 [Сr2O72-] мкмоль/дм3 370,4 2,4
Вихідна концентрація урану(VI) – 100 мкмоль/дм3, рН = 6,0
1 [UО22+] мкмоль/дм3 15,4 2,9
Рис. 5.10
2 [UО22+] мкмоль/дм3 26,1 2,1
1 [UО22+] мкмоль/дм3 15,9 2,2
2 [UО22+] мкмоль/дм3 21,4 1,6
3 [UО22+] мкмоль/дм3 29,6 1,8
Рис. 5.11
4 [UО22+] мкмоль/дм3 38,7 2,4
1 [UО22+] мкмоль/дм3 12,7 2,2
Рис. 5.12
2 [UО22+] мкмоль/дм3 25,8 2,6
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Продовження таблиці Б1
1 2 3 4 5
3 [UО22+] мкмоль/дм3 42,4 1,8
1 [UО22+] мкмоль/дм3 15,9 3,2
2 [UО22+] мкмоль/дм3 18,7 2,8
3 [UО22+] мкмоль/дм3 39,1 1,8
Рис. 5.13
4 [UО22+] мкмоль/дм3 22,4 2,9
1 [UО22+] мкмоль/дм3 12,9 3,1
Рис. 5.15
2 [UО22+] мкмоль/дм3 21,5 2,4
1 [UО22+] мкмоль/дм3 18,3 2,9
2 [UО22+] мкмоль/дм3 32,1 3,1
3 [UО22+] мкмоль/дм3 22,7 2,2
Рис. 5.16
4 [UО22+] мкмоль/дм3 38,4 3,4
